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A. CONTEXTE GENERAL DE L’ETUDE 
La gestion et le maintien des ressources et milieux naturels, et notamment de l’eau et des 
écosystèmes aquatiques, est aujourd’hui un enjeu majeur reconnu mondialement (Sala et al. 
2000, 2000; Millennium Ecosystem Assessment 2005; Cardinale et al. 2012). Dans le cadre 
de la préservation des milieux aquatiques, a été développée la Directive Cadre Eau (EU 
Water Framework Directive 2000), qui s’applique à l’échelle européenne. Elle définit un 
cadre législatif visant à atteindre un bon état écologique des masses d'eau à l'horizon 2015, 
sur l’ensemble du territoire européen (outremer compris). L’adaptation d’indices préexistants 
aux faunes locales des différentes régions du continent européen, proches de celles sur 
lesquelles se basent les premiers indices développés, ont permis de respecter les exigences 
imposées par cette législation (Pont et al. 2006). Il est par contre illusoire d’appliquer la 
même démarche d’adaptation d’indices préexistants pour les territoires ultra-marins 
européens. En effet, les conditions environnementales, qu’elles soient climatiques, 
topographiques, géologiques, hydrologiques, et la faune que ces territoires abritent sont 
distinctes de celles de l’Europe continentale. De plus, les activités humaines, qu’elles soient 
agricoles, industrielles, traditionnelles, sont spécifiques à chaque territoire. Les impacts qui 
en résultent aussi. Un des exemples connus d’impact propre à une activité particulière à un 
département d’outre-mer est la pollution des terres et de l’eau suite à l’utilisation de 
chlordécone dans les bananeraies martiniquaises. C'est dans ce cadre que des projets visant à 
développer des indices adaptés à chaque territoire ultramarin ont vu le jour (Touron-Poncet et 
al. (2014) pour la Martinique et Guadeloupe). En Guyane, le projet « Petites Masses d’Eau » 
(PME) entre dans cette démarche et vise à développer des indices biotiques adaptés au 
territoire guyanais et à ses spécificités. Deux indices doivent être développés dans le cadre de 
ce projet, l'un sur les macro invertébrés benthiques et l'autre sur les assemblages de poissons. 
Cette thèse s'attache en particulier à développer un indice biotique préliminaire basé sur les 
communautés de poissons des petits cours d'eau Guyanais. Pour cela, il a fallu déterminer une 
méthode de capture des poissons, un protocole d'échantillonnage ainsi qu’un protocole de 
caractérisation environnementale spécifique aux petites masses d'eau. Les données obtenues 
ont permis de quantifier les impacts humains sur le milieu physique et les assemblages de 
poissons, pour finalement construire un indice biotique préliminaire applicable aux petits 
cours d'eau Guyanais. L'ensemble de ce travail se distingue des travaux antérieurs par la 
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nécessité de prendre en compte les spécificités environnementales, biotiques et anthropiques 
propres au territoire Guyanais. 
 
B. LE TERRITOIRE  
La Guyane s’étend entre 2 et 6° de latitude nord et entre 52 et 54° de longitude ouest, dans la 
zone équatoriale de l’hémisphère nord, sur le continent sud américain. Elle appartient à un 
ensemble géologique vaste, dénommé « Plateau des Guyanes » ou « Bouclier guyanais » qui 
correspond à une formation géologique formée au précambrien, d’âge compris entre 2,5 et 
1,9 milliard d’années (Choubert 1974; Milési et al. 1995). Le contexte climatique du territoire 
est relativement homogène, avec des températures assez constantes de 25 à 26°C. On 
enregistre toutefois quelques minima sur l’intérieur du pays en novembre et décembre et des 
maxima en début d’après-midi, surtout en période sèche. La moyenne mensuelle des minima 
et maxima s’élève à 20,3°C (19,7-21°C) et 33,5°C (32,1-33,5°C) (Dedieu et al. 2014b). La 
saison sèche, quoique marquée par une pluviométrie non négligeable, court d’août à 
décembre. La saison des pluies dure 7 mois, de janvier à fin juillet, avec cependant un 
interlude en mars, le « petit été de mars », entre la petite saison des pluies (janvier-février)  et 
la grande saison des pluies d’avril à juillet. Au total, la pluviométrie est forte, avec des 
valeurs annuelles allant de 2 000 à 4 000 mm (Dedieu et al. 2014b). Elle est maximale au 
nord-est (montagne de Kaw et basse vallée de l’Oyapock) et moindre vers l’ouest et la vallée 
du Maroni. 
Le territoire Guyanais couvre approximativement 84 000 km², représentant la superficie de 
l’Autriche, ou encore le sixième de la surface hexagonale (SAR 2014). Il borde l’Océan 
Atlantique sur 370 km et compte 22 communes (Fig. 1). Il est délimité par 2 fleuves 
frontaliers : le fleuve Maroni, de 520 km de longueur, sert de frontière avec le Surinam, et le 
fleuve Oyapock (403 km) sert de frontière avec le Brésil, avant de se prolonger au sud. 
Le réseau hydrographique est extrêmement dense. Le référentiel BD Carthage® répertorie 
112 000 km de cours d’eau répartis sur 8 grands bassins versants (Mourguiart & Linares 
2013). 80 % de ce réseau hydrographique correspond à des rivières de moins de 10 m de 
large et moins d’un mètre de profondeur moyenne, ces cours d'eau seront par la suite 
dénommés "Petites Masses d'Eau", ou PME. La température de l’eau est très stable dans ces 
PME (moyenne 24,9 °C, min= 20 °C; max = 30 °C) et la conductivité faible (moyenne 




Figure 1: carte générale de la Guyane Française. Les axes routiers, les bassins versants, les communes sont 






Figure 2: évolution démographique guyanaise. (Source: Insee, recensement de la population). 
C. LA POPULATION GUYANAISE  
La Guyane est le plus grand département de France, et aussi le moins peuplé. Pourtant, il 
rattrape son retard, avec un taux de croissance moyen depuis 1999 de 3,7 % par an, soit deux 
fois plus que la Réunion et cinq fois plus que l’hexagone (Fig. 2). La Guyane comptait 229 
040 habitants en 2010 (INSEE Antilles Guyane 2009), et pourrait en compter plus de 700 000 
en 2040 (Horatius-Clovis 2011).  
Pour pallier cette expansion démographique, les besoins estimés de production de logements 
s’élèvent à environ 4400 logements/an d’ici 2040 (Planchat et al. 2014). Les villes de 
l’intérieur du pays sont autant concernées par cette expansion démographique que celles du 
littoral (Fig. 3), la population prévue de Maripasoula située sur le haut Maroni (Fig. 3), serait 
de 71 000 habitants en 2030, soit 54 000 de plus qu'en 2013, entrainant naturellement un 
impact environnemental non négligeable dans ces zones encore peu peuplées. A la population 
dénombrée par l’Insee, il faut ajouter une population clandestine non négligeable, provenant 
des pays frontaliers à la Guyane (Brésil, Surinam), et des Antilles. En décembre 2010, le 
nombre de clandestins en Guyane était estimé entre 30 000 et 60 000 (secrétariat général du 




Figure 3: répartition et évolution démographique de la population guyanaise dans les communes du 
territoire. (Source: SAR 2014) 
clandestine vit dans des zones éloignées des agglomérations et exploite illégalement l’or que 
contient le sous-sol guyanais. 
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D. LES INFRASTRUCTURES 
Le développement en termes d’infrastructures, et notamment en ce qui concerne la gestion 
des pollutions, reste à l'heure actuelle très limité. 21% des guyanais ne disposent d’aucun 
système de traitement des eaux usées, 40% disposent d’un système d’assainissement 
autonome, avec des performances généralement mauvaises et 39% seulement sont raccordés 
à un réseau collectif (SAR 2014). Une seule déchetterie, en service depuis 2002, est présente 
sur le territoire. L’inventaire des sites pollués connus, archivés dans la base de données 
nationale BASOL (http://basol.developpement-durable.gouv.fr/recherche.php), fait état de 8 
sites pollués en Guyane, tous situés à proximité de grandes agglomérations. Il s'agit de 
décharges illégales ou de fuites de carburant servant à alimenter des centrales électriques, 
thermiques (SAR 2014; SDAGE 2014). A ce titre, la France a été condamnée en 2007 par 
l’Union Européenne pour la non-conformité de 3 décharges du département, qui sont les 
dernières de France (Keller 2011). La Guyane connaît donc un manque d’infrastructures 
permettant le contrôle et la gestion des sources de pollutions urbaine, domestique et 
industrielle. Pour l’instant, l’impact de ce type de pollution est limité aux alentours des 
grandes agglomérations côtières. Cependant, étant donnée la forte expansion démographique, 
de nouvelles structures urbaines se développent autour des grandes agglomérations. 5 644 ha 
ont été urbanisés entre 2005 et 2011, ce qui représente un accroissement de 2.8% par an 
(ONF 2013). Les nouvelles zones de développement urbain, auparavant très peu perturbées 
par la présence humaine, concernent la frange littorale de la forêt primaire ainsi que les 
alentours des villes de l’intérieur. 
 
E. DES LIEUX DE VIE ET D’ACTIVITES INEGALEMENT REPARTIS 
SUR LE TERRITOIRE  
E.1. La bande côtière 
La bande côtière est le secteur de développement prioritaire du territoire guyanais. L’essentiel 
de la présence humaine et de son activité s’y trouve. Elle ne représente que 8% du territoire, 
mais elle concentre 95% de la population dont 103 000 habitants sur l’île de Cayenne et 51 
000 autour de Saint Laurent, sur le Maroni, sur les 250 000 habitants que compte 
actuellement la Guyane (Fig. 3).  2 routes nationales longent la côte sur 440 km et rallient les 
15 communes du littoral parmi les 22 que compte la Guyane. Celles-ci concentrent les 
structures urbaines et industrielles principales (Fig. 1).  
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Un réseau routier secondaire développé autour des 2 routes nationales permet d’accéder aux 
espaces moins urbanisés de la plaine littorale, composés de zones d’exploitation agricole et 
forestière, ainsi que de savanes, marais et mangroves. Ce réseau secondaire se compose de 
530 km de voiries communales, 100 km de pistes agricoles et 1260 km de pistes forestières 
(accessibles uniquement à l’aide de véhicules spécialisés de type 4x4), éloignées de 70 km au 
maximum de l’océan, ce qui limite l’accès routier à la bande côtière (ONF 2013). La faible 
couverture géographique du réseau routier explique en partie l’état de conservation 
exceptionnel de la forêt primaire de l’intérieur de la Guyane.  
E.2. Le plateau et la forêt primaire 
95 % du territoire guyanais est couvert par la forêt primaire, dont la partie littorale compose 
la bande côtière où se développe l’exploitation forestière (Fig. 9). La gestion de cette forêt 
primaire est partagée entre l’Office National des Forêts (ONF) et le Parc National de Guyane 
(Parc Amazonien de Guyane, PAG). 
Cette partie du territoire est aussi un lieu de vie, où sept communes se sont développées (Fig. 
3). Celles-ci sont immenses, de la taille d’un département voire d’une région de l’hexagone : 
par exemple Maripasoula mesure 18 761 km². Ces communes ne sont pas accessibles par la 
route et sont seulement desservies par les voies fluviales et aériennes. Une grande partie de la 
population de ces communes est d’origine amérindienne et bushinengue, et pratique la chasse 
et la pêche de subsistance, ainsi que la culture traditionnelle sur brûlis : les abattis. C’est aussi 
sur cette partie du territoire que se pratique l’orpaillage illégal. 
 
Les pressions et menaces sont fondamentalement différentes sur les deux secteurs : le secteur 
côtier soumis à une forte pression foncière et un risque de fragmentation des milieux, et le 
secteur forestier soumis aux activités illégales (orpaillage) ainsi qu’à l’exploitation forestière 
pour sa partie littorale. 
 
F. GESTION DU PATRIMOINE NATUREL 
F.1. L’Office National des Forêts (ONF) 
L’ONF assure la gestion, la conservation et la valorisation de 5,3 millions d’hectares de forêt 
sur les 8 millions d’hectares du Domaine de l’Etat (ONF, 
http://www.onf.fr/guyane/@@index.html). L’ONF assure notamment la gestion des zones 
d’exploitation forestière situées sur la frange littorale de la forêt. Ces forêts de type « tropical 
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humide » recèlent une rare richesse spécifique végétale et animale: 440 000 espèces végétales 
et animales y sont recensées (SAR 2014) dont près de 5 300 espèces de plantes supérieures 
(Hoff 2007). On compte en moyenne 140 à 200 espèces d’arbres par hectare en Guyane 
(Blanc et al. 2003), pour un total de 1 581 espèces répertoriées (Molino et al. 2009), alors que 
seulement 73 espèces indigènes peuplent les forêts tempérées métropolitaines. Cette forêt se 
trouve dans un état de conservation exceptionnel, en partie grâce à son enclavement et à la 
difficulté d’y accéder.  
F.2. Le Parc Amazonien de Guyane (PAG) 
Créé par un décret du 28 février 2007, le Parc Amazonien de Guyane s’étend sur 3,39 
millions d’hectares de forêt sur les communes de Camopi, Maripasoula, Papaïchton, Saint –
Elie et Saül (Fig. 4)(PAG, http://www.parc-amazonien-guyane.fr/le-parc-amazonien-de-
guyane/carte-identite). Il fait par ailleurs la jonction avec le « Parque nacional Montanhas do 
Tumucumaque », situé au Sud du PAG, au Brésil, ce qui crée le plus grand espace de forêt 
équatoriale protégée du monde. Le PAG a la responsabilité de la gestion d’une zone « Cœur 
de Parc » de deux millions d’hectares, soit le quart de la Guyane, et d’une Zone de Libre 
Adhésion qui couvre 1,4 million d’hectares. Celle-ci correspond à l’espace occupé par les 
communes comprises au sein du parc et qui adhèrent à sa charte. Celle-ci est une « feuille de 
route » des actions du PAG et de ses partenaires visant au développement durable et à la 
protection des patrimoines naturels, paysagers et culturels du territoire du PAG. 
F.3. Autres statuts de protection du territoire 
D’autres espaces sont soumis à des réglementations particulières visant au maintien de la 
biodiversité, tel que : 
· Les 6 Réserves Naturelles Nationales ; 
· La Réserve Naturelle Régionale du Trésor ; 
· Les 2 Arrêtés Préfectoraux de Protection du Biotope (Sables Blancs de Mana et Mont Grand 
Matoury) ; 
 ·Les forêts soumises à un régime spécial de protection, incluant la Réserve Biologique 








G. ACTIVITES HUMAINES SUSCEPTIBLES D’AVOIR UN IMPACT 
ENVIRONNEMENTAL 
G.1. Activités agricoles 
Les espaces agricoles ne recouvrent que 23 176 ha, soit 0,3 % du territoire guyanais (ONF 
2013). L’agriculture traditionnelle et familiale sur abattis est pratiquée par 80 % des 
exploitants sur un tiers de la surface agricole utilisée (Fig. 10 d). Elle se développe en 
particulier au niveau des fleuves frontaliers et des alentours des villages amérindiens  et 
bushinengues de l'intérieur ou du littoral. Le reste des activités agricoles se concentre 
principalement autour de 2 communes (Cacao et Javouhey) et alimente les marchés des villes 
côtières. Des rizières sont aussi présentes sur une partie de la plaine littorale, mais ne sont 
quasiment plus exploitées. Ces zones agricoles, de part leur faible couverture géographique, 
ne sont pas prises en compte dans cette étude. Cependant, la Guyane connaît une 
augmentation de superficie de terrain agricole de 4,85 % par an, ce qui a représenté 8237 ha 
de surface agricole en plus entre 2005 et 2011. Cette activité s’étend de plus en plus vers la 
forêt, tout comme les espaces urbains. 
G.2. Activités industrielles 
La Guyane possède un tissu industriel peu important. De nombreuses structures dites 
industrielles relèvent davantage de l'artisanat, et une grande partie des produits consommés 
sont importés de métropole. Les entreprises industrielles sont de petite taille sur le territoire : 
seulement 2 % des entreprises comprennent plus de 20 salariés, et 90 % ont moins de 6 
salariés (INSEE Antilles Guyane 2009). Les industries sont géographiquement concentrées 
sur l'île de Cayenne (66 %) et Kourou (16 %) et plus généralement dans les 15 villes côtières. 
Les perturbations engendrées par les pollutions des grandes agglomérations et activités 
industrielles ne sont pas prises en compte dans ce travail, car ces agglomérations se trouvent 
dans des zones ou les milieux aquatiques sont soumis à l’influence de la marée, et donc 
considérées comme des eaux de transition (cf. chapitre K, Fig. 13).  
Pour résumer, très peu d’activités sont développées sur le territoire, les activités industrielles, 
agricoles, ainsi que les grandes agglomérations étant concentrées sur la bande littorale, elles 
affectent essentiellement des cours d’eau soumis à marée qui ne sont pas pris en compte dans 
cette étude. Ceci dit, il est probable que la pression démographique et le développement 
économique de la Guyane engendrent sous peu des impacts non négligeables au-delà de ces 
zones littorales. Nous avons donc fait un effort particulier pour inventorier un maximum de 
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sites non impactés (dits "de référence"), qui pourront servir de "point zéro" pour de 
prochaines études. 
G.3. Orpaillage  
L’or du sous-sol guyanais a été découvert et exploité dans les vallées fluviales de l’intérieur à 
partir de 1855. Vers 1880, la Guyane comptait entre 6 000 et 10 000 orpailleurs. Le 
maximum de l’activité  a été atteint vers 1900 avec 25 000 orpailleurs. Le chiffre décroît 
ensuite mais ne tombera guère en dessous de 10 000. Le cours de l’or ayant plus que sextuplé 
entre les années 2000 et 2012, l’orpaillage a connu un regain d’activité ces dernières années. 
Aujourd’hui, la pression d’orpaillage est fortement corrélée au cours de l’or. Tant que celui-ci 
est élevé, la pression l’est aussi. Cette activité est donc en plein essor, d’autant plus que les 
ressources en or inexploitées sont encore énormes et couvrent une surface importante: la 
superficie des formations géologiques favorables à la découverte de nouveaux gisements (le 
«potentiel minier ») couvre 62 800 km², soit 75 % de la superficie de la Guyane (SDOM 








 L’or se présente sous forme de deux types de gisements. Les gisements primaires 
représentent les filons d’or natif contenus dans les roches situées à une profondeur comprise 
entre 20 et 100 mètres. L’exploitation de ces gisements est rare, car elle demande la création 
d’une mine à ciel ouvert à l’aide de moyens mécaniques importants, lourds et coûteux, qu’il 
faut acheminer en pleine forêt.  
Les gisements secondaires proviennent de la destruction progressive des gisements primaires 
par érosion. Les minéralisations aurifères des roches altérées se trouvent alors libérées sous 
forme d'éluvions (l'or reste à flanc de colline) ou d'alluvions (l'or libéré est entraîné par les 
eaux courantes et se retrouve dans le lit mineur et majeur des cours d’eau). Ces gisements 
sont les plus exploités, surtout de façon illégale, car ils demandent peu de moyens 
mécaniques, humains, et permettent donc aux exploitants de s’installer facilement n’importe 
où, y compris dans des zones situées en pleine forêt, hors de tout axe de communication 
routier ou fluvial. L’exploitation des gisements secondaires, illégale, suit plusieurs étapes 
successives. 
Le lit majeur des cours d’eau, voire le lit mineur (après création d’un canal de dérivation), est 
exploité pour récupérer l’or alluvionnaire (Fig. 7 a). Après un décapage des horizons 
superficiels, on procède à la découverte du gisement qui consiste parfois à extraire plusieurs 
mètres de sol avant d’atteindre les couches aurifères. L’extraction du minerai s’effectue 
ensuite en délitant les couches de terrain au moyen de lances à eau à haute pression, 
alimentées par une motopompe, avec ou sans l’appui d’une pelle hydraulique (Fig. 7 b). Le 
mélange de minerai et d’eau ainsi obtenu est canalisé vers un point de captage où une 
nouvelle pompe prend en charge le flux boueux pour l’envoyer vers des tables inclinées, ou 
l'or sera séparé des autres minéraux. Normalement, dans un souci de limitation de l’impact de 
l’activité sur les écosystèmes aquatiques, le flux boueux est dirigé dans des baranques, qui 
représentent des sortes de bassins de décantation permettant de limiter l’apport de particules 
fines dans l’eau des rivières. La réglementation en vigueur en Guyane impose la création de 
ces baranques. 
Cet orpaillage alluvionnaire se développe de façon essentiellement illégale en Guyane. Les 
orpailleurs clandestins ne respectent donc pas la réglementation. Ils rejettent le flux boueux 
directement dans le cours de la rivière exploitée (Fig. 7 c) et utilisent le mercure pour séparer 
l’or du reste des minéraux. Cette activité clandestine crée des perturbations importantes, 




Figure 7: Perturbations engendrées par l’orpaillage. a) vue aérienne d’un chantier d’orpaillage; b) site 
d’exploitation aurifère légal; c) vue aérienne d’une confluence entre une rivière orpaillée et un fleuve. (Source 
: L. Allard) 
 
Figure 6: Evolution du nombre de chantiers d’orpaillage illégal sur le territoire du PAG. (Source: PAG 
2012) 
des espaces protégés (Fig. 8). On peut estimer que le nombre des chercheurs d’or clandestins, 
les « garimpeiros », s’élève entre 5000 et 8000, soit dix fois le nombre d'orpailleurs légaux 
(SDOM 2011). 
Il existerait quinze fois plus de sites illégaux que de lieux d’exploitation régulièrement 
autorisés, soit 1015 exploitations clandestines en 2012 (ONF) dont une soixantaine au sein du 
PAG. Malgré les actions répressives des forces armées à partir des années 2010, qui ont eu un 
effet ponctuel à leur début, le nombre de chantiers illégaux augmente sur l’ensemble du 
territoire, y compris dans les zones protégées (PAG 2012) (Fig. 8). 
Selon le SDAGE (2014), on considère que tant que le cours de l’or sera aussi élevé, les 









Environ 2 millions de tonnes de sable, 1 200 000 tonnes de latérite, 500 000 tonnes de roches 
concassées ont déjà été extraites des exploitations légales et illégales et rejetées directement 
dans les cours d’eau, pour ce qui concerne les exploitations illégales (SDOM 2011). 
L’orpaillage modifie complètement la structure physique des habitats aquatiques au niveau 
des sites d’exploitation, et provoque des apports massifs de matière en suspension, 
augmentant aussi la turbidité de l’eau des rivières et des fleuves sur des dizaines de 
kilomètres en aval (Bruijnzeel 1990; Dall’Agnol 1995; Watts et al. 2003)(fig. 7 c). Au total, 
ce sont 1 309 km de linéaire de cours d’eau qui sont impactés au sein du PAG, dont 530 km 
situés en zone de cœur de parc, et 570 km directement détruits (PAG 2012). 
Ces modifications de l’environnement physique et chimique des habitats aquatiques affectent 
les communautés qui y vivent, et notamment les poissons (Alabaster & Lloyd 1980), de 
diverses façons. La diminution de pénétration de la lumière due aux fortes turbidités entraine 
une diminution de l’activité photosynthétique, et donc de la production primaire, ce qui 
affecte la biomasse en producteurs primaires et par la suite l’ensemble de la chaîne 
alimentaire (Davis & Simon 1995). La concentration excessive de matières en suspension 
peut diminuer la capacité de survie de certains poissons en diminuant l’efficacité de capture 
des chasseurs à vue, en provoquant des abrasions et encrassements des branchies, qui 
diminuent leurs capacités respiratoires, ainsi qu’en diminuant leurs capacités immunitaires 
face aux maladies (Bruton 1985; Ryan 1991). La sédimentation de ces matières en 
suspension peut induire un colmatage du substrat. La qualité des lieux de ponte des poissons 
en est affectée, ainsi que la capacité de survie des œufs et des larves (Chapman 1988). 
L’uniformisation du substrat lorsqu’il est colmaté et recouvert de sédiments fins diminue le 
nombre de micro habitats disponibles pour les macro invertébrés benthiques, et affecte le 
développement des diatomées (Richards & Bacon 1994; Tudesque et al. 2012). Certains 
poissons se nourrissant de ces invertébrés et/ou diatomées, les ressources alimentaires 
disponibles s’amenuisent (Doeg & Koehn 1994).  
Finalement, l’orpaillage affecte indirectement les communautés aquatiques par l’ouverture du 
milieu provoquée par la coupe des arbres de la ripisylve. En effet, le travail dans le lit majeur 
de la rivière nécessite de le mettre à nu. Les estimations réalisées par le WWF à l’échelle des 
3 Guyanes entre 2000 et 2008 montrent une évolution de cette déforestation sur le plateau des 
Guyanes de 22 316 hectares en 2000 à 65 464 hectares en 2007-2008, dont 8 800 en Guyane 
française (World Wildlife Fund Guianas 2012), et qui représentait une multiplication par 20 
de la surface totale déforestée en Guyane française entre 1990 et 2000 (Hammond et al. 
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2007). Il résulte de cette déforestation une augmentation de l’érosion des sols qui est une 
source supplémentaire de matière en suspension (Wood & Armitage 1997). Cet effet agit à 
long terme : la turbidité d’un site dont l’exploitation a été stoppée pendant 4 ans est égale à 
celle d’un site non exploité depuis 2 ans, suivant une étude menée au Suriname (Peterson & 
Heemskerk 2001). Cela est du à la régénération très lente de la ripisylve sur les sites 
anciennement exploités, comparativement à d’autres types de changement d’utilisation des 
sols tel que la coupe à blanc (Peterson & Heemskerk 2001). La coupe de la ripisylve 
provoque aussi une augmentation de la luminosité et de la température de l’eau, ainsi qu’une 
diminution des apports exogènes, de litière et d’embâcles, qui affectent la structure de 
communautés pisciaires tropicales (Bojsen & Barriga 2002; Wright & Flecker 2004). 
Finalement, sur le plateau des Guyanes, il a été démontré que cette activité d’orpaillage 
modifiait la composition et la structure des communautés de poissons ainsi que des diatomées 
et invertébrés aquatiques (Mol & Ouboter 2004; Brosse et al. 2011; Tudesque et al. 2012; 
Dedieu et al. 2014b).  
Pour résumer, l’orpaillage développé en Guyane exploite principalement l’or alluvionnaire 
des rivières, sur une grande partie du territoire. Cette activité connaît une recrudescence ces 
dernières années, du fait de l’augmentation du cours de l’or. Les exploitations étant en grande 
partie illégales, celles-ci ne respectent pas les réglementations en matière de préservation de 
l’environnement, qui consistent principalement à créer des bassins de décantation pour éviter 
l’apport excessif de matière en suspension dans les rivières. Cette activité provoque aussi la 
destruction de la ripisylve. Cela impacte les communautés aquatiques de façons diverses. Il 
est donc important de savoir quel est l’impact de cette activité en Guyane, aussi bien d’un 
point de vue de la modification de l’habitat que de la modification des assemblages de 
poissons des rivières orpaillées. 
 
G.4. Exploitation forestière 
En moyenne sur les 10 dernières années, il a été produit 70 000 m3 de grumes par an. Ce 
chiffre semble actuellement à la hausse. Les exploitations sont actuellement éloignées d’au 
maximum 70 kilomètres de la côte, pour des raisons essentiellement économiques (coûts 
d’exploitation). L’activité se développe dans la zone correspondant au domaine forestier 








Figure 10: Aménagements engendrés par l’exploitation forestière et l’agriculture sur abattis. a) création d’un 
pont pour traverser une rivière; b) piste forestière nouvellement crée; c) piste de débardage, pour sortir les troncs 
de la forêt; d) préparation d’une parcelle de forêt pour la culture sur brûlis, appelée localement culture sur abattis. 
(Source : L. Allard) 
 
L’exploitation forestière est soumise à une réglementation stricte visant à une gestion durable 
et à limiter l’impact environnemental. Chaque exploitant doit donc respecter une « charte 
d’exploitation à faible impact » établie par l’ONF (Panchout 2010). Cela consiste à n’extraire 
que des arbres préalablement sélectionnés par les agents de l’ONF, ce qui représente 4,5 
arbres abattus en moyenne par hectare. La coupe à blanc est exclue sur le territoire. La 
parcelle exploitée ne peut se situer à moins de 100 mètres d’une rivière. Les pistes créées 
doivent suivre le plus possible les lignes de crêtes pour ainsi éviter de traverser les rivières et 
créer des ouvrages de franchissement (Fig. 10 a). Enfin, le travail d’extraction des arbres des 
parcelles ne peut être effectué qu’en période de saison sèche. Ce type de réglementation 
permet de limiter les impacts environnementaux, qui résultent principalement de 
l’augmentation de l’érosion des sols, qui par la suite entraîne une augmentation de la quantité 
de sédiments dans les cours d’eau (Wood & Armitage 1997). Cependant, la déstructuration 
des sols lors de la création de pistes (Fig. 10 b), du passage des grumiers ou des engins sur les 
pistes de débardage (Fig. 10 c), provoquent quand même une hausse de la quantité de 
sédiments, même si elle est limitée. Cet apport sédimentaire supplémentaire  reste un facteur 
perturbant important pour les communautés de poissons, comme cela a pu être démontré lors 
d’une étude menée dans les rivières de la région de Manaus, au Brésil (Dias et al. 2010c). 
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Tableau 1: comparaison de la diversité spécifique et de l’endémisme (nombre d’espèces endémiques à la 
Guyane et à la France métropolitaine) rencontrés en Guyane et en France métropolitaine. (Source: IUCN 
2003; * Keith et al. (2011))  
  Guyane France métropolitaine 
Poissons d’eau douce Diversité 480 60 
Endémisme 170-190 2-25* 
Amphibiens Diversité 108 34 
Endémisme 5 4 
Reptiles terrestres Diversité 158 33 
Endémisme - - 
Oiseaux nicheurs Diversité 718 276 
Endémisme 1 1 
Mammifères terrestres Diversité 183 97 
Endémisme 2 - 
Insectes Diversité 400 000 35 000 
Endémisme - - 
 
 Etant donné l’expansion démographique que connaît la Guyane, la demande en bois de 
construction va augmenter dans les prochaines années. La production locale ne suffit pas à 
alimenter le marché aujourd’hui, on peut donc s’attendre à une augmentation de la production 
(SAR 2014). Il est donc essentiel de savoir si les mesures en vigueur sont efficaces, ou si 
elles connaissent certaines limites, vis-à-vis de l’effet des « exploitations à faible impact » sur 
les milieux aquatiques et communautés pisciaires. 
 
H. BIODIVERSITE  
H.1. Une faune et une flore d’une extraordinaire richesse 
La Guyane héberge une faune et une flore extrêmement diversifiées. On compte plus de 7 
000 espèces végétales (champignons exclus) dont 5 300 espèces de plantes supérieures 
(fougères et plantes à fleurs) (Hoff 2007), 1 581 espèces d’arbres (Molino et al. 2009), 320 
espèces d’orchidées (Chiron & Bellone 2005). On compte entre 140 et plus de 200 espèces 
d’arbres par hectare alors que seulement 73 espèces indigènes sont présentes dans les forêts 
tempérées de métropole (Blanc et al. 2003). Il en va de même pour les espèces animales qui 
présentent aussi une diversité impressionnante, dont le tableau 1 donne un aperçu. Ce 
territoire accueille des espèces emblématiques telles que jaguars, tatous géants, fourmiliers, 
singes atèles et hurleurs, anacondas, boas, hoazins, aras, harpies féroces, coqs de roche, 
mygales de Leblond, caïmans noirs, tortues luths, dendrobates. 
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Cette diversité est extrêmement forte à toutes échelles, du local au régional, avec un turn over 
important de la composition spécifique des communautés entre habitats et régions (Condit 
2002; Tuomisto et al. 2003; Fine et al. 2010; Swenson et al. 2012). 
La liste établie par l’Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN 2003, 
http://www.uicn.fr/Biodiversite-outre-mer-2003.html), relative aux disparitions d’espèces et 
aux espèces en danger illustre bien l’état de préservation du territoire, en identifiant aucune 
espèce disparue et seulement 9 espèces en danger critique d’extinction, ce qui est nettement 
moindre que dans tous les autres territoires français, en métropole ou en Outre-mer. 
De même, très peu d’espèces exotiques envahissantes sont recensées, 14 au total, aucune 
n’étant une espèce de poisson d’eau douce. Deux espèces de poissons sont non natives de 
Guyane (Hyphessobrycon eques et Poecilia reticulata), mais présentent toutes deux une 
distribution spatiale restreinte (Le Bail et al. 2012). 
H.2. Focus sur les poissons d’eau douce 
la Guyane héberge une faune typiquement amazonienne (sensu lato, incluant le plateau des 
Guyanes) (Boujard et al. 1997; de Merona et al. 2012). 416 espèces sont répertoriées, dont 
367 sont strictement d’eau douce (Le Bail et al. 2012) et 250 environ vivent dans les têtes de 
bassin. Cette richesse s'avère plus importante, en l'état actuel des connaissances, que celles du 
Surinam (318 espèces) et du Guyana (359 espèces). Il existe un fort degré d'endémisme, 87 
espèces sont considérées comme telles (Le Bail et al. 2012). Les pools d’espèces entre 
bassins versants sont très différents. Par exemple, les fleuves frontaliers Maroni et Oyapock 
partagent 138 espèces, alors que 104 espèces vivent dans le Maroni et pas dans l’Oyapock, et 
66 espèces ne vivent que dans l’Oyapock (Brosse et al. 2013).  
 
I. LA BIO-INDICATION 
I.1. Principe 
Afin de conserver et de gérer les écosystèmes aquatiques de façon durable, il est nécessaire 
de mesurer la façon dont ces écosystèmes répondent aux facteurs de stress naturels et 
anthropiques. Cela se fait grâce à l’utilisation d’outils de bio indication. Ce type d’outil sous-
tend actuellement une grande partie de la gestion des écosystèmes aquatiques (Dudgeon 
2008). Les outils de bio indication développés pour la DCE évaluent l’intégrité biologique 
des masses d’eau au niveau « communauté ». C’est le niveau biologique le plus pertinent 
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pour mettre en évidence l’impact d’activités humaines sur les écosystèmes (Clements & 
Kiffney 1994; Attrill & Depledge 1997) et par conséquent le plus couramment utilisé dans 
l’évaluation de la qualité environnementale (Warwick 1993). Karr & Dudley (1981) 
décrivent l’intégrité biologique comme étant la capacité d’un habitat à soutenir et maintenir 
une communauté d’organismes équilibrée, intégrée et adaptée dont la composition spécifique 
et l’organisation fonctionnelle sont comparables à celle d’un habitat naturel d’une région 
donnée. L’intégrité biologique présente l’avantage d’inclure les composantes physiques et 
chimiques du milieu. Une détérioration de la qualité chimique de l’eau et/ou de la qualité 
physique de l’habitat menacerait alors le maintien de l’intégrité biologique et écologique d’un 
écosystème. Les communautés constituent donc un indicateur des perturbations aussi bien 
physiques que chimiques et leur suivi permet d’effectuer un contrôle biologique de la qualité 
environnementale globale d’un milieu. De plus, les communautés intègrent les effets des 
perturbations à travers une large échelle de temps et d’espace, permettant ainsi de détecter 
des impacts même si les facteurs de stress sont inactifs au moment de l’évaluation, comme 
une pollution ponctuelle par exemple (Friberg et al. 2011). Si la bio-surveillance moderne des 
milieux aquatiques est dominée par l’étude des assemblages de macro-invertébrés depuis plus 
de 10 ans dans les régions tempérées (Carter & Resh 2001), d’autres sont  employés et 
comprennent les assemblages de poissons, macrophytes, diatomées et le phytoplancton 
(Friberg et al. 2011).  
I.2. Intérêts de la bio-indication pisciaire 
D’un point de vue pratique, les poissons sont présents dans la plupart des masses d’eau, ce 
qui permet une applicabilité des outils fondés sur leurs peuplements dans presque tous les 
milieux aquatiques. De plus, les poissons sont souvent plus faciles à identifier que les autres 
groupes biologiques, ce qui peut permettre une identification sur le terrain. Leur taxonomie, 
leurs exigences physiologiques et leur histoire de vie sont aussi généralement mieux connues. 
 En ce qui concerne leur capacité bio-indicatrice, différentes informations sont susceptibles 
d’être mises en relief. Tout d’abord, ils occupent une grande variété d’habitats, et fournissent 
une information intégrative de la qualité des habitats à des échelles spatiales variées 
(Jungwirth et al. 2000). Comparativement aux autres groupes biologiques aquatiques, les 
poissons ont des durées de vie relativement longues et permettent donc d’intégrer les 
variations environnementales sur une large échelle temporelle (Schmutz et al. 2007). De plus, 
les communautés de poissons réagissent de manière significative et surtout prévisible (à 
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condition que la biologie et l'écologie des espèces soient connues) à toutes sortes de 
perturbations anthropiques (eutrophisation, pollution chimique, régulation du débit, 
dégradation et fragmentation de l’habitat physique à des échelles variées, surexploitation ou 
introduction d’espèces, etc.) (Ormerod 2003). Cette forte sensibilité à l’évolution de leur 
milieu environnant permet de les utiliser en tant qu’indicateur de santé de l’environnement 
(Fausch et al. 1990). 
Il faut également souligner que les poissons jouent un rôle important en terme de transfert 
d'information hors des sphères scientifiques et naturalistes. Ils sont en effet faciles à 
appréhender par le grand public, ce qui facilite la communication et la sensibilisation des 
populations locales à la préservation des écosystèmes aquatiques, ce qui est d’autant plus 
important en Guyane où le poisson est une source de nourriture importante.  
I.3. Bases méthodologiques liées aux bio-indicateurs pisciaires 
A ce jour, la grande majorité des indices pisciaires relèvent d’approches basées sur la prise en 
compte de conditions de référence, qui consistent à comparer les assemblages présents dans 
des zones non soumises à la présence humaine (référence) aux assemblages de zones 
perturbées (Stoddard et al. 2006). Cette comparaison s’appuie sur des variables ou des 
métriques biologiques pertinentes pour décrire les principales caractéristiques des 
assemblages (Roset et al. 2007a). Ce sont ces métriques, intégrées aux indices, qui permettent 
de quantifier les impacts anthropiques sur le compartiment biologique. Ces indices, appelés 
« indices d’intégrité biologique » en référence aux travaux précurseurs de Karr (1981), ont 
donné lieu à l’établissement d’un cadre méthodologique général qui se décline en plusieurs 
étapes successives : (1) l’identification et la caractérisation des variables environnementales 
naturelles qui contrôlent la composition des assemblages d’espèces, (2) la description des 
assemblages de référence selon les caractéristiques du cours d’eau et (3) la sélection des 
attributs biologiques ou fonctionnels (ou métriques) des peuplements de poissons, qui seront 
utilisés pour quantifier la différence entre les peuplements de poissons observés et les 
peuplements de poissons de référence. Seuls les deux premiers points seront abordés dans 
cette section puisque le dernier point est dépendant des résultats des deux premiers. Cette 
dernière partie sera donc explicitée dans le chapitre IV. 
La composition d’un assemblage local est régie par des processus non aléatoires agissant à 
différentes échelles spatiales et temporelles (cf. chapitre J). Les exigences écologiques des 
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espèces vont limiter leur présence aux zones de rivière dont les caractéristiques 
environnementales leur sont favorables. La caractérisation des facteurs environnementaux 
naturels qui limitent l’établissement des espèces permet d’appréhender la façon dont un 
assemblage local va se constituer dans un environnement naturel. Cela permet par la suite de 
prédire la présence des espèces, en fonction de facteurs environnementaux prenant en compte 
différentes échelles de perception (cf. chapitre J), qui correspondent aux exigences 
écologiques propres aux espèces. Deux méthodes ont émergé pour définir les assemblages 
théoriques de poissons: les méthodes dites « type-spécifiques » et les approches dites « site-
spécifiques ». L’approche « type-spécifique » est la plus répandue (Wright et al. 2000). Elle 
repose sur des techniques de « clustering » (ou regroupement), de telle sorte que les sites de 
référence sont classés en différents groupes en fonction de leur homogénéité faunistique. 
L’approche « site-spécifique » prédit directement la faune attendue en fonction des 
caractéristiques environnementales du site évalué, sans passer par des groupements préalables 
(Oberdorff et al. 2001; Pont et al. 2006). D’une manière générale, cette dernière approche est 
plus adaptée lorsque les indicateurs biologiques montrent une évolution continue, alors que la 
pré-classification des sites est plus appropriée lorsque les espèces ou les assemblages 
montrent un schéma d’organisation discret. Le choix de l’une ou l’autre des méthodes dépend 
donc de la variabilité des schémas d’organisation spatiale (Roset et al. 2007a). Nous avons ici 
utilisé une méthode « site spécifique », puisque nos travaux ont montré qu'il existe une 
structure continue des caractéristiques environnementales des petits cours d'eau, plutôt que 
des types caractéristiques d'environnements aquatiques (cf. Chapitre III et publication P3).   
La définition des conditions de référence et les critères permettant cette définition varient 
fortement suivant les travaux. Trois méthodologies sont actuellement utilisées (Roset et al. 
2007a). La première consiste à utiliser une approche empirique reposant directement sur la 
qualité des assemblages pisciaires. Dans de nombreux cas, les valeurs seuils des métriques 
servant à juger de l'intégrité biologique d'un site sont déterminées par l’avis d’experts (par 
exemple, Karr (1981); Lyons et al. (1995)). La seconde méthode repose sur une approche 
explicite s’appuyant sur une évaluation environnementale. Dans ce cas, la définition des 
conditions de référence passe par la sélection de sites qui montrent les meilleures conditions 
environnementales en ce qui concerne les critères physiques et physico-chimiques. A partir 
de ces sites, les assemblages pisciaires sont décrits et servent de référence pour l’attribution 
des critères de notation (par exemple, Belpaire et al. (2000); Oberdorff et al. (2001, 2002); 
Pont et al. (2006)). Encore peu employée, cette méthode satisfait à la fois les définitions de 
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qualité biologique et environnementale de référence. La dernière méthodologie, plus 
controversée, préconise de se servir de données historiques (Schmutz et al. 2007). Cette 
méthode dite de «conditions historiques» repose sur le fait que, dans les pays industrialisés, 
les sites de référence (qui ne devraient théoriquement pas subir d’impacts) correspondent en 
réalité à des sites déjà fortement perturbés. Bien que cette méthode permette d’éviter 
l’intégration des perturbations anthropiques, certaines réserves ont été émises du fait qu’elle 
ne permet pas de considérer l’évolution naturelle des sites.  
Quelle que soit la méthodologie employée, les sites considérés comme des références 
devraient être ceux qui subissent le moins d’impacts anthropiques au sein d’une région 
biogéographique et qui sont, par conséquent, les plus proches de leur état naturel d’origine 
(Hughes 1995). La Guyane a la chance d’avoir un territoire extrêmement préservé, avec des 
sites présentant des conditions environnementales exemptes de toute perturbation 
anthropique. L'approche basée sur l’évaluation environnementale a été utilisée ici, du fait des 
faibles connaissances actuelles concernant la réponse des espèces aux impacts anthropiques 
et l'absence de données historiques.  
 
J. CONTEXTE THEORIQUE ET SELECTION DES DESCRIPTEURS 
ENVIRONNEMENTAUX. 
La composition d’un assemblage n’est pas aléatoire, elle est le résultat d’une série de filtres 
hiérarchiques, chacun de ces filtres agissant à une échelle temporelle et spatiale différente 
(Tonn 1990; Jackson et al. 2001). Les assemblages locaux sont déterminés non seulement par 
des mécanismes locaux et contemporains, mais aussi par des processus agissant à des 
échelles spatiales et temporelles plus larges. 
Dans le cas des assemblages de poissons guyanais, plusieurs filtres hiérarchiques vont agir et 
expliquer la structure d’un assemblage local.  
A large échelle agit un filtre biogéographique et historique. Il est défini par les événements 
climatiques majeurs que sont les périodes glaciaires et interglaciaires, et par les événements 
géologiques qui ont façonné la topographie du territoire. Il permet d’expliquer la composition 
des pools d’espèces des bassins versants actuels. Lorsque l’on considère les espèces de 
poissons d’eau douce dont les capacités physiologiques ne permettent pas de subsister dans 




Figure 11: évolution des limites des bassins versants suivants les périodes climatiques. 
effet, les zones terrestres et les océans constituent des barrières géographiques 
infranchissables pour les poissons considérés. Chaque bassin versant peut par conséquent être 
considéré comme une île biogéographique (Hugueny 1989). Cependant, la limite des bassins 
versants a évolué au cours du temps, dû à l’évolution du niveau des mers qui a engendré la 
connexion ou déconnexion de certains d’entre eux (de Merona et al. 2012). Ainsi, pendant la 
dernière période interglaciaire (- 30 000 ans), l’ensemble de bassins versants actuels étaient 
connectés, et avaient donc une faune homogène, correspondant au pool régional Amazonien 
(Fig. 11). Lors de la période glaciaire qui a suivi (- 18 000 ans), deux grands bassins versants 
sont apparus, l’un à l’est et l’autre à l’ouest de la Guyane (Boujard & De Morais 1990). Cela 
explique les fortes différences de composition d’espèces entre les bassins versants situés à 
l’extrême Est et Ouest de la Guyane (Oyapock et Maroni). Finalement, le niveau des mers 
actuel dissocie sept bassins versants principaux et quelques petits bassins versants côtiers. 
Les processus d’extinction/spéciation et immigration/émigration vont finalement définir le 
pool d’espèces propre à chaque bassin versant (Oberdorff et al. 2011a). C’est donc une unité 
géographique qui a un poids important pour expliquer la structure des assemblages en 
Guyane. 
Au sein de pools d'espèces peuplant chaque bassin versant agit un nouveau filtre définissant 
la faune potentiellement présente à l'échelle du tronçon de cours d'eau. Il s'agit ici d'un 
ensemble de contraintes écologiques non aléatoires qui évoluent progressivement le long du 
gradient amont aval d’un cours d’eau, et forment un continuum (Vannote et al. 1980). Les 
conditions physiques notamment, évoluent graduellement. La largeur et profondeur du cours 
d’eau, la distance à la source, la pente et l’altitude sont communément utilisées pour se situer 
au sein de ce gradient (Jackson et al. 2001). 
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Figure 12: représentation schématique des différents filtres agissant sur le pool d’espèces régionales et 
aboutissant à l’établissement d’un assemblage local. 
Les espèces qui possèdent les traits permettant de s’adapter et de survivre aux contraintes qui 
sont présentes localement peuvent s’établir (Keddy 1992). Les espèces ne pourront s’établir 
sur l’ensemble du gradient, leurs capacités physiques et physiologiques ne leur permettant 
pas de supporter l’ensemble des conditions environnementales du gradient. On aura donc des 
assemblages d’espèces, issus du pool d’espèces du bassin versant, différents au sein du 
gradient amont aval.  
A une échelle encore plus fine (habitat), s'exerce un dernier filtre, dit local, correspondant aux 
contraintes abiotiques (et biotiques) agissant localement. Ce dernier filtre correspond à la 
complexité structurelle de l’environnement local. La structure de la communauté locale 
dépend donc des microhabitats disponibles (Grossman & Freeman 1987), définis par les 
caractéristiques de substrat, d’écoulement et d’abris pour les poissons (Cooper et al. 1998). 
L’habitat local est donc décrit via la composition du substrat et la présence d’abris pour les 
poissons. Les contraintes biotiques (compétition, prédation) sont indirectement prises en 
compte car i) la biologie et l'écologie des poissons de Guyane restent largement méconnues et 
ii) les pressions de compétition et de prédation s'éxerçant dans un milieu sont dépendantes de 




La prise en compte de l’ensemble des filtres, via la mesure de variables environnementales 
représentant les différents filtres hiérarchiques permet donc d'améliorer la prédiction de 
présence ou d'absence de chaque espèce dans l’habitat considéré. C’est sur ce principe que 
reposent les modèles prédictifs de présence d’espèces utilisés ici. 
La modification de l’environnement par les activités humaines, et donc du filtre abiotique 
local, va potentiellement impacter la composition d’un assemblage local, certaines espèces ne 
pouvant supporter les nouvelles conditions environnementales. C’est sur le principe qu’une 
communauté présente dans un habitat perturbé sera différente d’une communauté vivant dans 
un habitat pristine que repose la bio indication (Wright et al. 2000; Carter & Resh 2001; 
Niemi & McDonald 2004). 
 
K. CONTEXTE REGLEMENTAIRE POUR LES COURS D’EAU DE 
GUYANE 
Les grands principes de la politique de l'eau en France ont été élaborés progressivement, 
autour de lois fondamentales : 
• la loi sur l'eau de 1964, relative au régime et à la répartition des eaux et à la lutte contre leur 
pollution, à l'origine de la création des Agences de l'Eau et des Comités de Bassin en 
métropole, et d'une gestion de la ressource en eau à l'échelle des grands bassins versants. 
Celle-ci a pour but de lutter contre la pollution des eaux par le contrôle et l’encadrement des 
rejets et déversements, sources de pollutions, et d’assurer l’alimentation en eau potable ; 
• la loi sur l'eau de 1992, reconnaissant la ressource en eau comme patrimoine commun de la 
nation et visant une gestion équilibrée de la ressource en eau, dans le respect des équilibres 
naturels. Elle aura comme conséquence la mise en place d’une gestion territoriale par la 
création des Schémas Directeurs d’Aménagement et Gestion des Eaux (SDAGE) propres à 
chaque bassin versant ou groupe de bassins versants. La préservation des écosystèmes 
aquatiques, sites et zones humides est pour la première fois prise en considération et fait 
partie des objectifs de la loi, sans toutefois préciser comment effectuer les contrôles. 
• les lois sur l'eau et les milieux aquatiques de 2004 et 2006 qui déclinent au niveau national 
la Directive Cadre sur l'Eau (DCE) et renforcent les outils réglementaires ; 
La directive européenne 2000/60/CE du 23 octobre 2000 (EU Water Framework Directive 
2000), dite Directive Cadre sur l'Eau (DCE) établit un cadre pour une politique 
communautaire dans le domaine de l’eau. Celle-ci fixe des objectifs de résultats pour la 
qualité des eaux, en précisant les étapes à suivre pour les atteindre et en établissant un cadre 
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général de gestion intégrée de l'eau à l'échelle d'unités hydrographiques définies. La qualité 
des milieux aquatiques dans leur ensemble doit alors être prise en compte, et non pas 
seulement celle de l’eau : les aspects biologiques et écologiques doivent être suivis. La DCE 
place alors l’intégrité écologique au cœur des politiques environnementales des états 
membres de l’Union Européenne. Celle-ci doit être évaluée via l’utilisation d’indices 
biologiques basés sur quatre types d’organismes, dont les poissons et les invertébrés 
aquatiques (Pont et al. 2006). 
Les objectifs de la DCE sont portés en France par les Schéma Directeur d'Aménagement et 
de Gestion des Eaux (SDAGE), et sont définis par unités hydrographiques nommées 
« masses d'eau ». C’est l'entité de base pour l'application de la DCE. 841 masses d’eau ont été 
définies en Guyane. Celle-ci peut désigner un lac, un réservoir, tout ou une partie de rivière, 
de fleuve ou de canal ou bien encore le volume d’eau souterraine contenu dans un ou 
plusieurs aquifères. On distingue de fait les masses d’eau de surface des masses d’eau 
souterraine. Parmi les masses d’eau de surface, sont également identifiées des masses d’eau 
dites de transition ou côtières, présentant donc une salinité plus ou moins marquée, et les 
masses d’eau cours d’eau (Fig. 13). Les « Petites Masses d’Eau » concernées par notre étude 
sont des masses d’eau cours d’eau (Arrêté du 12 janvier 2010), définies comme étant de rang 
strahler inférieurs à 3, ce qui représente des rivières de faible profondeur (rarement 
supérieure à un mètre) et de faible largeur (inférieure à 10 mètres). Les petites masses d'eau 
sont donc des cours d’eau de têtes de bassins, et représentent plus de 80% du réseau 
hydrographique Guyanais (DEAL). 
C’est sur ce type de masses d’eau que se déroule principalement l’orpaillage illégal, et autour 
de ces masses d’eau qu’a lieu l’exploitation forestière. Il est donc nécessaire de développer 
des outils de bio indication pour ces petites masses d’eau afin d’évaluer l’impact potentiel de 
ces deux activités sur le milieu aquatique et respecter les objectifs de la DCE en Guyane. 
 
Ces objectifs de la DCE sont:  
• l'atteinte du bon état des masses d'eau d'ici 2015, sauf dérogation motivée ; 
• la non-dégradation des ressources et des milieux ; 










L. LA BIO-INDICATION COMME OUTIL DE SUIVI D’EVENTUELS 
IMPACTS 
M. PROBLEMATIQUE ET OBJECTIFS 
M.1. Limites des outils actuels liées aux spécificités guyanaises 
L’utilisation d’indices biologiques basés sur les assemblages de poissons pour mesurer la 
qualité des cours d’eau est actuellement largement admise et depuis la publication de l’IBI 
(Karr 1981) de nombreux travaux ont été menés sur des milieux et des zones géographiques 
différentes. Certains de ces travaux ont consisté en une adaptation à la faune locale de l’IBI 
tel qu’il a été construit pour la faune de l’Illinois-USA (Oberdorff & Hughes 1992; Lyons et 
al. 1995; Angermeier & Davideanu 2004; Bozzetti & Schulz 2004). Cependant, un certain 
nombre de métriques qui entrent dans le calcul de cet indice « type-spécifique » imposent une 
connaissance approfondie de l’écologie des espèces présentes dans la zone géographique 
considérée. Dans le cadre contraignant de la DCE, des recherches ont abouti à proposer une 
autre méthode, dite « site-spécifique ». Elle est basée sur des modèles probabilistes de la 
présence des espèces en fonction des facteurs environnementaux du site considéré (Oberdorff 
et al. 2001, 2002; Pont et al. 2006). Ces modèles sont calibrés à partir de données de sites de 
référence. Ils permettent d’établir un assemblage théorique, qui sera confronté avec 
l’assemblage observé. La différence constatée entre l’assemblage théorique et observé permet 
de juger de l’intégrité biologique du site considéré. En milieu tropical où, généralement, les 
connaissances sur les espèces sont fragmentaires, l’utilisation de l’approche « site-
spécifique » a été préférée (Tejerina-Garro et al. 2006; Moya et al. 2007). En Guyane cette 
approche a concerné les cours moyens des rivières et des fleuves dans la mesure où la faune 
pisciaire y est mieux connue que celle des têtes de bassins, puisque les fleuves sont 
échantillonnés depuis de nombreuses années (Tejerina-Garro et al. 2006). Par souci de 
cohérence avec les indices existants, mais également parce que les connaissances biologiques 
restent fragmentaires sur les petits cours d'eau de Guyane, nous avons également, dans ce 
travail, construit un indice de type « site-spécifique ». 
M.2. Objectifs et chapitres de la thèse 
Nous visons ici à développer un premier indice biotique applicable aux petits cours d'eau de 
Guyane. Cependant, les connaissances sur ces milieux restent fragmentaires et il a été 
nécessaire d'acquérir des informations aussi bien sur les caractéristiques physiques que 
biologiques de ces milieux avant d'envisager de mesurer l'impact des perturbations 
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anthropiques, et de tenter de construire un indice biotique à partir de ces informations. Des 
travaux permettant de combler les lacunes en termes de connaissance des habitats, des 
assemblages (incluant des méthodologies de capture des poissons) et de l’effet des 
perturbations sur ceux-ci ont été nécessaires. Ces milieux hébergent une grande richesse 
spécifique et des taxons souvent endémiques des bassins ou sous-bassins. La construction de 
l’indice a demandé des adaptations par rapport aux méthodes préalablement développées 
pour permettre de prendre en compte ces spécificités. 
Nous avons donc du fanchir différentes étapes pour parvenir à la construction d’un indice 
biotique préliminaire: 
1) mise au point d’un protocole d’échantillonnage des poissons (Chapitre I) 
L’étude de l’efficacité de la pêche électrique dans les petites masses d’eau guyanaises a fait 
l’objet du premier chapitre, et de l’article P1 : 
 Allard, L., G. Grenouillet, K. Khazraie, L. Tudesque, R. Vigouroux, & S. Brosse, 2014. 
Electrofishing efficiency in low conductivity Neotropical streams: towards a non-destructive 
fish sampling method. Fisheries Management and Ecology 21: 234–243. 
2) collecte des données et caractérisation des habitats (Chapitre II) 
Un effort d’échantillonnage important sur l’ensemble du territoire a été entrepris.  Le jeu de 
données a permis d’obtenir une représentation aussi fiable que possible du territoire et des 
habitats disponibles, aussi bien dans des zones pristines que dans des sites soumis à des 
pressions anthropiques. 
Ces données ont été utilisées pour contribuer à l'amélioration des connaissances de base sur 
les espèces guyanaises, et nous ont mené à publier une note technique relatant les relations 
taille poids de 58 espèces de poissons (Publication P2, Annexe 2) 
Allard, L., A. Toussaint, R. Vigouroux, & S. Brosse. Length-weight relationships of 58 fish 
species in streams of French Guiana. Journal of Applied Ichthyology (en révision). 
3) quantification des impacts des perturbations humaines aussi bien sur le milieu 
physique que sur les communautés de poissons (Chapitre III, Publications P3 et P4) 
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La comparaison des caractéristiques abiotiques (physico-chimie) et des communautés de 
poissons de sites impactés ou non par l'homme ont permis de quantifier l'impact des activités 
humaines (orpaillage et déforestation) sur les poissons et sur leur milieu.  
L’étude de l’impact de l’orpaillage clandestin et de l’exploitation forestière en Guyane sur les 
habitats  a fait l’objet de l’article P3 : 
 Dedieu, N., L. Allard, R. Vigouroux, S. Brosse, & R. Céréghino, 2014. Physical habitat and 
water chemistry changes induced by logging and gold mining in French Guiana streams. 
Knowledge and Management of Aquatic Ecosystems 415: 02. 
Tandis que l’impact sur les communautés pisciaires est relaté dans l’article P4 : 
Allard, L., M. Poppée, R. Vigouroux, & S. Brosse. Effect of reduced impact logging and 
small-scale mining disturbances on Neotropical stream fish assemblages. (Soumis à Aquatic 
Sciences)    
4) adapter les méthodes de construction d’un indice aux spécificités de la faune, des 
habitats et perturbations rencontrées en Guyane (Chapitre IV,  article P5) 
Aucun indice biotique basé sur les poissons n’a jusqu'à présent été développé sur des cours 
d'eau de têtes de bassin de région néotropicale. Les conditions environnementales ainsi que 
les perturbations rencontrées sur le territoire leur sont spécifiques et largement différentes de 
celles habituellement rencontrées dans les régions où des indices ont été développés. Il n'était 
donc pas concevable d'adapter un indice préexistant, et nous proposons donc ici un indice 
biotique préliminaire concernant la faune pisciaire des petits cours d'eau de Guyane. Ce 
travail fait l’objet d’un article qui sera prochainement soumis à une revue scientifique 







CHAPITRE I. ETUDE DE L’EFFICACITE DE LA PECHE 
ELECTRIQUE DANS LES COURS D’EAU DE TETE DE 
BASSIN DE GUYANE 
I.1. RÉSUMÉ 
La pêche électrique est une technique utilisée sur tous les continents pour capturer les 
poissons de rivières, du fait de ses nombreux avantages. En effet, cette technique remplit les 
critères d’efficacité de capture importante et constante dans la plupart des petits cours d'eau. 
De plus, elle est utilisable dans une large gamme de conditions environnementales, et 
présente l’avantage majeur d’être généralement non létale, de provoquer peu de traumatismes 
chez le poisson et donc d'occasionner des perturbations limitées pour les assemblages de 
poissons.  
Cependant, certaines caractéristiques du milieu influencent l’efficacité de cette technique. 
C'est en particulier le cas pour la conductivité de l’eau lorsque celle-ci est faible ou trop 
élevée. Cependant, les études testant la relation entre efficacité de pêche et conductivité de 
l’eau fournissent des conclusions contrastées. Certains auteurs considèrent la pêche électrique 
comme inefficace lorsque la conductivité est inférieure à 60 µS.cm-1, alors que d’autres ne 
trouvent pas de relation entre efficacité de pêche et conductivité de l’eau comprise dans une 
gamme de 30 à 400 µS.cm-1. Néanmoins, des études récentes utilisent la pêche électrique de 
façon efficace dans de petites rivières à faible conductivité (10 à 30 µS.cm-1), laissant 
présager que l’évolution technologique a mené à une amélioration de la qualité et de la 
fiabilité du matériel de pêche électrique, le rendant efficace même dans les eaux peu 
conductrices. Dans les eaux Guyanaises, la pêche électrique est reputée inefficace, du fait de 
la faible conductivité de l'eau (en général inferieure à 60 µS.cm-1) mais aucune étude 
scientifique n'a permis d'étayer ce constat. Nous avons donc testé l’efficacité d’un matériel 
standard de pêche électrique (FEG 3000 de la société EFKO) dans 12 petits cours d’eau 
guyanais de faible conductivité, situés sur des bassins versants différents et représentant la 
diversité environnementale des habitats généralement rencontrés dans les petits cours d'eau. 
Nous avons donc cherché à mesurer l'efficacité de la pêche électrique et à determiner si les 
conditions environnementales et la faune présente localement affectent cette efficacité.  
Cette étude a permis de révéler que l'efficacité de capture est indépendante des 
caractéristiques biologiques et taxonomiques des poissons. En effet, ni la taille des individus, 
ni leur comportement (position dans la colonne d’eau) ou les critères morphologiques et 
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physiologiques propres à leur famille n’expliquent les différences d’efficacité de capture de 
la pêche électrique. Par contre, les différences d’efficacité de capture s’expliquent par les 
conditions environnementales. L'efficacité de la pêche électrique décroît significativement 
avec la profondeur moyenne, et s'accroît significativement lorsque la conductivité augmente. 
Cette technique reste efficace dans des milieux de profondeur moyenne inférieure à 25 cm et 
de conductivité supérieure à 43 µS.cm-1. Elle se révèle par contre totalement inefficace en 
dessous 33 µS.cm-1.  
72,5 % des 95 rivières échantillonnées au cours de cette étude présentaient une conductivité 
inférieure à 33 µS.cm-1, tandis que la profondeur moyenne relevée était supérieure à 25 cm 
dans 46 % des sites. La pêche électrique n’a donc pas été utilisée pour effectuer les 
échantillonnages qui ont permis d’établir les bases de données sur lesquelles le travail de 
thèse repose. La roténone, seule technique considérée comme efficace, a été utilisée. La 
recherche d’une méthodologie permettant d’optimiser le rendement de cette technique tout en 
limitant au maximum l’impact en dehors des stations de pêche a été effectuée (cf. Chapitre 
II). 
Ce chapitre est développé dans l’article P1, ci après, publié dans « Fisheries Management 
and Ecology » :  
Allard, L., G. Grenouillet, K. Khazraie, L. Tudesque, R. Vigouroux, and S. Brosse. 2014. 
Electrofishing efficiency in low conductivity neotropical streams: towards a non-destructive 
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Abstract Rotenone sampling is the most efficient technique for assessing the fish assemblage 
structure and species abundance of low conductivity Amazonian streams. It can, however, 
cause fish mortality. Our aim was therefore to search for a non-lethal alternative. The 
efficiency of electrofishing was compared to a complete removal using rotenone. This 
procedure was repeated in 19 streams dispersed throughout French Guiana to test for 
environmental and biological effects such as water conductivity, stream depth, fish species 
and body size. This study revealed that the efficiency of electrofishing was influenced by 
stream conductivity and stream depth, but not by fish species or body size. The electrofishing 
technique might therefore constitute an efficient alternative to using rotenone in smaller 
streams (below 25 cm depth and above 43 µS.cm-1), whereas in deeper and/or slightly 
conductive streams, rotenone still remains the only method able to provide a quick and 
comprehensive picture of the fish assemblage. 
 
Keywords: Abundance, fish assemblage, French Guiana, richness, rotenone, stream depth. 
 
I.2.1. Introduction 
The selection of an efficient sampling technique is a prerequisite to studying the structure of 
both plant and animal assemblages (Krebs 1999). This implies being able to obtain 
quantitative samples for all species and all size or age classes so as to determine the relative 
abundance of each species at a given site. For mobile animals, such as stream fishes, this data 
can only be acquired using active sampling methods that are characterized by a low species 
and size selectivity (American Fisheries Society 1996). Among active sampling methods, 
direct underwater fish counts have been proposed (Thurow & Schill 1996); however, cryptic 
and nocturnal species cannot be observed although sometimes abundant, particularly in small 
Neotropical streams where Gymnotiforms and Siluriforms account for a large part of the fish 
assemblage (Planquette et al. 1996; Le Bail et al. 2000). The use of toxicants, like rotenone, 
is hence frequently claimed to be the only efficient method for assessing the fish assemblage 
structure and species abundance in low conductivity streams that host high fish diversity, like 
African and South American streams (Mahon 1980; Pardini 1998; Głowacki & Penczak 
2005; Ibanez et al. 2007; Ibañez et al. 2009). This method is, however, destructive for the 
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fauna, and although different procedures have been proposed to reduce the impact of 
rotenone (Mérigoux et al. 1998; Penczak et al. 2003), a non-destructive alternative would be 
welcome in setting up multiple sampling points at similar sites or obtaining samples in 
protected areas.  
Electrofishing is the most widely used method for assessing fish assemblages in both 
temperate and tropical streams throughout the world (e.g. Angermeier & Davideanu 2004; 
Bozzetti & Schulz 2004; Breine et al. 2004; Santoul et al. 2005; Kennard et al. 2006; Tedesco 
et al. 2007; D’Ambrosio et al. 2008; Tomanova et al. 2013). It has the main advantage of 
permitting fish to be captured with a low risk of injury (VanderKooi et al. 2001; Snyder 
2003). It is, however, sensitive to low water conductivity (Alabaster & Hartley 1962; Penczak 
et al. 1997). Several studies tested the effect of water conductivity on fishing efficiency, and, 
although some authors consider electrofishing inefficient under values lower than 60 µS.cm-1 
(Mazzoni et al. 2000; Beaumont 2002), others found no correlation between water 
conductivity and fishing efficiency from 30 to 400 µS.cm-1 (Alabaster & Hartley 1962; 
Penczak et al. 1997; Mazzoni et al. 2000). In the same way, experimentally increasing water 
conductivity by using massive salt inputs to the stream did not significantly increase fishing 
efficiency (Penczak et al. 1997). Finally, Esteves & Lobón-Cerviá (2001) and Motta 
Bührnhein & Cox Fernandes (2003) efficiently used electrofishing in small streams under 
very low water conductivities (10-30 µS.cm-1) and similar high efficiencies were reported for 
both African (Kadye & Moyo 2008) and European (e.g. the Garbet River in (Villéger et al. 
2012) low conductivity streams (i.e. below 20 µS.cm-1). 
Aside from water conductivity, electrofishing efficiency also depends on other environmental 
factors such as river size and depth. Although electrofishing is known to be efficient at depths 
greater than one metre and applicable in rivers less than 10 metres wide, it is generally 
recognized that catch efficiency is higher in small streams than in large ones (American 
Fisheries Society 1996). In addition, fish characteristics can also affect electrofishing 
efficiency as large fish are more sensitive than small ones (Copp 1989; Cowx & Lamarque 
1990), and species can have different sensitivities due to their behavior, morphology and 
physiology (Zweimüller 1995; Reyjol et al. 2005). 
The strong discrepancy in electrofishing efficiency reported in low conductivity streams 
might therefore have its roots in the multiple factors that may influence this fishing method. 
In this study the efficiency of electrofishing in low conductivity Neotropical streams was 
tested on a set of streams with various combinations of water conductivity, stream depth and 
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width. The effect of fish characteristics, i.e. family and body size was also tested. The final 
aim of this study was to determine to which extent and in which streams electrofishing 
method performed using a standard backpack electroshocker (EFKO FEG 3000), and a 
constant effort (two pass electrofishing, constant progression speed) constitutes an alternative 
to the use of rotenone. 
 
I.2.2. Materials and methods 
Study area 
The study was conducted during the dry season to ensure a stable water level in 12 low order 
streams located throughout French Guiana. These streams were flowing in a primary forest 
environment (also called ‘old-growth forest’; see Hilbert & Wiensczyk 2007) and were not 
disturbed by human activity.  
At each site, turbidity (mean 3.33 ± 1.05 NTU; range: 0.77 to 4.3), water temperature (mean 
24.2 ± 0.41 °C; range: 23.8 to 24.9), pH (mean 6.49 ± 0.88; range: 5.05 to 7.15) and water 
conductivity (mean 41.58 ± 10.47 µS.cm-1; range: 21 to 50) were measured. pH and water 
temperature were measured with a WTW pH 3110 fitted with a WTW pH-Electrode SenTix 
41; turbidity was measured with an Eutech Instruments Tubidimeter TN-100, and water 
conductivity was measured with a WTW 3110 conductimeter fitted with a tetraCon 325 
sensor. The range of physico-chemical characteristics encountered in these sites are 
representative of the Guiana shield streams, that flow on poor soils developed on a granitic 
floor and hence exhibit low turbidity and conductivity (Hammond et al. 2007). The low 
overall conductivity as well as its low range are hence representative of the conditions found 
elsewhere in the Guiana shield. 
Stream width was the mean value obtained from three to five transversal transect 
measurements according to the length of the section. Stream depth was an average derived 
from measurements taken each metre along each transversal transect. Between sites, pH, 
turbidity and water temperature did not show enough variation to affect the fishing methods 
and no significant relationships between electrofishing efficiency and these variables were 
found (results not shown). pH, turbidity and water temperature were hence discarded from 
the analyses to avoid an undue decrease in the number of degrees of freedom in our statistical 
analyses. Moreover, stream width and stream depth were significantly correlated (Pearson 
50 
 
correlation, R²=0.526, p<0.01) and stream width was hence removed from the analyses. 
Stream depth and water conductivity were thus used as the environmental descriptors for the 
sampling sites.  
Fish sampling 
At each site, a 12 to 62 metre-long river section was isolated, using two fine mesh (4 mm) 
stop nets to keep fish from escaping from the sampling section and also from arriving from 
upstream or downstream. The length of the stream sections differed between streams based 
on streambed morphology (i.e. pools deeper than 1 metre were not sampled) and streambed 
access (i.e. we avoided burden zones such as around fallen trees where distinguishing stunned 
fish is difficult). A two-pass electrofishing campaign was then conducted. Each electrofishing 
pass was conducted from the downstream net to the upstream net with the operator moving 
through the study site in a zig-zag fashion. One operator was managing the anode and two 
others the fish collect using 2 mm mesh dip nets. One anode was considered sufficient in 
regard to stream width that did not exceed 5 metres in all but 1 site, which presented a wide 
shallow sandy channel and was 8.9 metres width. Moreover, water depth was less than 50 
centimetres in all sites (mean 30 ± 11.7 cm; range: 4.1 to 46.4 cm) and water clarity was 
sufficient to collect all stunned fish from the surface to the bottom. The speed progression 
was c.a. two square metres per minute, so as to ensure a constant sampling effort. All stunned 
fish were collected and stored in a separate container for each pass. Fish injury or fish 
mortality induced by electrofishing was never observed, whatever the considered site or 
species. 
The electrofishing apparatus was a FEG 3000 (EFKO, Germany) backpack. It is a 3000 
Watts, 300-500 Volts DC electrofishing unit which is commonly used for fish studies (e.g. 
Denic & Geist 2009; Turek et al. 2010). A 500 volts setting was used in all sites as low 
conductivity (ranging from 21 and 50 µS.cm-1 according to the sites) necessitates using a 
maximal puissance. It should nevertheless be noticed that less powerful apparatus (e.g. FEG 
1500) also delivering 500 volts but lower power (1500 Watts) were considered as efficient to 
collect a wide range of fish species under very variable conductivities (e.g. from 12 to 350 
µS.cm-1; Villéger et al. (2012). A 3 metre copper cathode and a 20 cm ring anode diameter 
was used, because a large amount of the fish fauna is small sized (mean fish body size: 49 ± 
55 mm, range 10- 390 mm), making therefore large anodes inefficient to capture a substantial 
part of the fish.  This was confirmed by preliminary tests using 10, 20 and 40 cm ring anodes. 
Those tests showed that a 20 cm ring anode provides the best compromise between 
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increasing the electric field intensity by using a small anode and increasing the size of the 
electric field using a large anode (results not shown). Once this was set, the same settings 
were used in all sites to allow sites comparisons. 
Modifying the characteristics of the electrofishing apparatus or comparing different 
electrofishing devices was avoided, as the aim was to test the fishing efficiency of a standard 
electrofishing device. We nevertheless used the most powerful backpack device developed by 
EFKO as well as by most other brands (Smith & Roots and Dream Electronique propose 
equivalent materials with maximal backpack power peaking at 2800 and 2300 watts, 
respectively). More powerful electroshockers might have been useful under the low 
conductivities found in Guiana streams, but this would necessitate using a static generator, 
which would be difficult to use in a tropical forest environment where some sites are only 
accessible on foot, often necessitating long hikes through the forest. 
After the two-pass electrofishing effort, all the fish remaining in the stream section were 
collected by releasing a small quantity of rotenone (PREDATOX®: a 6.6% emulsifiable 
solution of rotenone extracted from Derris elliptica by Saphyr, Antibes, France) a few metres 
upstream from the first stop net. This permitted to collect all of the remaining fishes in the 
enclosed area. Particular attention was paid to releasing as little toxicant as possible to avoid 
fish mortality downstream from the section studied. Moreover, study sections were located 
just upstream from a confluence so as to ensure the sufficient dilution of the rotenone 
downstream from the study section and hence avoid undue fish mortality. For a complete 
description of the rotenone sampling method, see Mérigoux et al. (1998). The rotenone 
sample permitted us to collect all of the fish remaining in the study section as this method is 
known to be efficient in conducting total fish removal (Penczak et al. 1997; Mérigoux et al. 
1998; Głowacki & Penczak 2005). 
Fish species were then identified according to Planquette et al. (1996), Keith et al. (2000) and 
Le Bail et al. (2000, 2012). Some specimens from each species were collected and fixed in a 
5% formaldehyde solution for taxonomic confirmation. All of the fish captured during each 
electrofishing pass and in the final rotenone-based removal were identified, counted and 
measured to the nearest mm. Standard length was preferred to total length so as to avoid bias 
due to particular fish morphologies (e.g. Loricariidae that can have caudal filaments). The 






As the two pass electrofishing method did not permitted to provide an exhaustive fish collect, 
we extrapolated fish abundance and fish richness using dedicated estimation methods. Fish 
abundance for each species and each site was calculated using the Carle & Strub (1978) 
method, which is commonly used to extrapolate species abundances from repeated 
electrofishing efforts (Meador et al. 2003; Rosenberger & Dunham 2005; Hedger et al. 2013). 
In a few cases (43 cases out of a total of 208 = 20.6%) that account for rare species, the 
number of individuals for a given species was greater during the second pass than during the 
first one; the total number of fish captured was thus used as an estimation of the abundance 
for that species. 
Species richness per site was estimated using the Chao estimator (Chao 1984; Shen et al. 
2003). It is commonly used to determine the richness of organisms in natural environments 
based on repeated quantitative samples (Brosse et al. 2003; Martínez-Sanz et al. 2010). 
The richness and abundance estimations per site (using the Chao and Carle & Strub methods, 
respectively) derived from the two-pass electrofishing effort were then compared to the total 
fish richness and abundance at each site derived from total removal (i.e. all of the fish 
collected during the two electrofishing passes and from the final rotenone-based catch). The 
ratio between fish richness estimated using Chao on the two-pass electrofishing data and the 
total fish richness of the site therefore provided a measure of the electrofishing efficiency in 
determining fish richness (ELEr). In the same way, the ratio between the fish abundance 
estimated using Carle & Strub for each species from the two-pass electrofishing data and the 
total fish abundance for the same species at the site provided a measure of the electrofishing 
efficiency to determine the fish abundance for each species (ELEsp). Finally, the 
electrofishing efficiency in determining overall fish abundance per site (ELEab) was defined 
as the ratio between the sum of the fish abundances estimated by electrofishing for the 
different species (using Carle & Strub method) and the total number of fish collected from 
each site after the two electrofishing passes and the final rotenone-based removal. 
ELEsp, ELEr and ELEab varied between 0 and 1, and higher values indicated the higher 
efficiency of the electrofishing method. In a few cases (4 out of 208) ELEab was greater than 
1 indicating that the Carle & Strub estimation predicted more fish than the number actually 




Figure 14: Histogram showing the distribution of 
Electrofishing efficiency values. Electrofishing 
efficiencies were calculated for each species at each 
sampling site (i.e. ELEsp), giving rise to a total of 
208 ELEsp values. 
 Figure 15: Electrofishing efficiency vs stream depth 
and water conductivity in estimating fish abundance 
(a,b) and richness (c,d). Abundance and richness 
were estimated using Carle & Strub (CS) and Chao 
estimators, respectively. Data were fitted using a 
linear regression (R2 and p values are given on each 
panel). 
The relationship between environmental parameters (i.e. water conductivity and stream 
depth) and the two efficiency metrics measured at the assemblage level, namely ELEr and 
ELEab were first tested. Then, at the species level, the effect of environmental variables (i.e. 
water conductivity and stream depth) and of the biological characteristics of the fish (i.e. 
mean fish body size per species, fish family for each species and implicitly fish position in 
the water column) on the electrofishing 
efficiency measured per species and per site 
(ELEsp) was tested.  
Then, generalized linear mixed models 
(GLMM) were built to test the effect of 
environmental variables and biological 
characteristics of the fish on electrofishing 
efficiency. In these models ELEsp was the 
dependent variable, and the water 
conductivity, stream depth and log of mean 
fish body size per species were the continuous 
predictors. Mean fish body size per species 
was log-transformed to fit normality. Fish 
family and sampling area were used as 
random factors. The GLMM method controls 
for the potential confounding effects between 
continuous predictors and random factors. It 
hence provides a pure effect of continuous 
predictors, independently from the effect of 
random factors. Finally, as electrofishing 
efficiency can also be affected by fish family 
membership, a second GLMM where ELEsp 
was the dependent variable, and the water 
conductivity, stream depth and fish family 
were the continuous predictors, was built. In 
this model, log of mean fish body size per 
species and sampling area were used as 
random factors. It should be noticed that fish 
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Table 2: Results of the generalized linear mixed models 
(GLMM) assessing the effect of a) mean fish size per 
species, water conductivity and stream depth and b) fish 
family, water conductivity and stream depth on the 
electrofishing efficiency for each species at each site. Fish 
position in the water column is indicated as benthic (B) or 
pelagic (P). Only a few families gather both pelagic and 
benthic species (P/B). 












0.053 5.907 <0.001 










Anostomidae P -0.874 0 1 
Aspredinidae B 1.665 0.003 0.997 
Auchenipteridae P 1.594 0.003 0.998 
Callichthyidae B 1.463 0.003 0.998 
Cetopsidae B 1.496 0.003 0.998 
Characidae P 1.563 0.003 0.998 
Characidiidae B 1.662 0.003 0.997 
Cichlidae P/B 1.567 0.003 0.998 
Curimatidae P 1.488 0.003 0.998 
Erythrinidae P/B 1.593 0.003 0.998 
Gymnotidae B 1.593 0.003 0.998 
Hemiodidae P 0.462 0.003 1 
Hemiodontidae B 0.799 0.003 1 
Heptapteridae B 1.46 0.003 0.998 
Hypopomidae B 1.554 0.003 0.998 
Lebiasinidae P 1.611 0.003 0.998 
Loricariidae B 1.617 0.003 0.997 
Pseudopimelodidae B -0.191 0.003 1 
Rivulidae P/B 1.604 0.003 0.998 
Sternopygidae B 1.479 0.003 0.998 
Synbranchidae B 1.659 0.003 0.997 
Trichomycteridae B 1.517 0.003 0.998 
water conductivity 
 
0.047 6.337 <0.001 
stream depth   -0.04 -5.77 <0.001 
 
family membership was here used as a surrogate of fish species membership, making the 
hypothesis of functional conservatism within families (Ibañez et al. 2009; Wiens et al. 2010). 
Indeed, considering fish species membership in our GLMM model implies to introduce 81 
additional parameters (corresponding to 
the 81 species) in the models, which 
would cause a harsh decrease of degrees 
of freedom and hence greatly affect 
models reliability.  
 
Finally, to determine which type of site 
in terms of environmental variables (i.e. 
stream depth and water conductivity) 
can efficiently be sampled using 
electrofishing, three ELEsp efficiency 
classes were sorted: low efficiency (less 
than 10%), high efficiency (more than 
90%) and intermediate efficiency.  
Those classes were determined 
according to the distribution of the 
ELEsp values (see Fig. 14), that clearly 
showed 2 groups (high and low 
efficiency). The class between 10 and 
90% represented a transition between 
the two extremes, without particular 
trend among this group. Moreover, the 3 
classes accounted for similar number of 
observations making them comparable. 
Each of these three classes were then 
characterized according to water 
conductivity and stream depth. 
Student’s t-tests were performed to test 
for differences between classes. 
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Figure 16: Water conductivity and stream depth for three 
classes of electrofishing efficiency (ELEsp). Mean values and 
standard errors are shown; stars indicate the significance of 
Student’s t-tests between classes (*p<0.05, **p<0.01, 
***p<0.001). 
All analyses were developed using R environment software v 2.13.0 (R Development Core 
Team 2013) using the package 
vegan (Oksanen et al. 2013). 
 
I.2.3. Results  
When the overall assemblage 
metrics estimations were 
considered, the efficiency of the 
two-pass electrofishing technique to 
estimate abundance (ELEab) and 
richness (ELEr) significantly decreased with stream depth (Pearson correlation R²=0.765, 
p<0.01 and R²=0.355, p=0.04 for ELEab and ELEr, respectively). Fish abundance and, to a 
lesser extent, fish richness were relevantly estimated for shallow sites with ELEab values 
higher than 0.8 and ELEr values higher than 0.6. (Fig. 15 a, c). Water conductivity 
significantly increased ELEab (R²=0.455, p<0.05), but under the highest water conductivity 
values, ELEab remained extremely variable (Fig. 15 b). Contrary to ELEab, ELEr was not 
significantly related to water conductivity (R²=0.055, p=0.46, Fig.15 d). 
At the species level, the estimation of species abundance (ELEsp) was also significantly 
related to the two environmental variables; namely stream depth and water conductivity 
(Table 2). As for the assemblage metrics, the ELEsp increased with water conductivity and 
decreased with stream depth. This was consistent for the two GLMM models, and the 
biological characteristics of the fish (i.e. body size, fish family) did not significantly 
influence model results and hardly affected the contribution of the two environmental 
parameters to the model (Table 2). This also testifies that fish position in the water column 
did not affect fish catchability (Table 2).  
Scattering the ELEsp showed that fishing efficiency was very low (less than 10%) in more 
than 50% of the cases, whereas it was high in c.a. 30% of the cases. The 20 remaining percent 
represented a fishing efficiency higher than 10% and lower than 90% (Fig. 14). Considering 
these three efficiency classes (i.e. low: >10%, intermediate: 10-90%, and high: >90%) 
showed that electrofishing efficiency was high above 43 µs.cm-1 and at sites where mean 
stream depth was lower than 25 centimetres (Fig. 16). On the contrary, sites where water 
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conductivity was below 34 µS.cm-1 and/or mean stream depth above 30 centimetres could not 
be efficiently sampled using electrofishing. Considering individual species confirm that 
fishing efficiency was high in conductive (>43 µs.cm-1) and shallow (<25cm) sites, although 
electrofishing efficiency differs according to species. It should however be noticed that the 
limited number of individuals caught for some species does not allow further interpretations 
at the species level (see Table 3). 
 
I.2.4. Discussion 
Although electrofishing is among the most frequently-used method to assess stream fish 
assemblages around the world, the range of environmental conditions for its use varies 
according to the study. It is indeed frequently considered inefficient in low conductivity 
streams (Fisher & Brown 1993; Penczak et al. 1997; Beaumont 2002), whereas some studies 
have shown it can remain effective under low water conductivity (10 to 60 µS.cm-1) (Esteves 
& Lobón-Cerviá 2001; Motta Bührnhein & Cox Fernandes 2003). Such an inconsistency 
probably has its roots in the potential interplay between physical, environmental and 
biological features. In this study, electrofishing efficiency was significantly affected by 
environmental characteristics (i.e. water conductivity and stream depth), but not by the 
biological characteristics of the fish (i.e. body size, family and fish position in the water 
column) (Table 2). It should also be noted that stream depth had a more pronounced effect on 
the overall abundance metrics (i.e. overall richness and abundance) than conductivity. 
Stream depth is commonly considered one of the main limiting factors in studies based on 
electrofishing (Alabaster & Hartley 1962; Pusey et al. 1998). Electrofishing is usually 
considered as efficient below a depth of one metre, which is consistent with the diameter of 
the stunning distance around the anode (Bohlin et al. 1989; Beaumont 2002; Meador et al. 
2003). Under those optimal conditions, the entire water column is sampled from the surface 
to the bottom of the stream, which probably lowers the potential for fish escape as the vertical 
movements of fish do not allow them to avoid the stunning area. Here, stream depth was 
clearly below the one-metre limit as it was always less than 0.5 metre, and water clarity was 
sufficient to detect all of the stunned fish from the surface to the bottom of the stream. It can 
therefore be hypothesised that the diameter of the stunning area is lower in Guianese streams 
compared to more conductive streams found elsewhere in the world. This was verified 
(although not quantified) during field sampling as individual fish escaping less than one 
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metre from the anode was frequently observed. Increasing stream depth and water volume 
(stream depth and width being highly correlated at our sites) therefore increased the 
probability that fish would escape, and thus decreased our ability to estimate both the 
richness and abundance of fish (Fig. 15).  
The effect of stream depth probably acts together with water conductivity, which is usually 
considered as the main limiting factor for electrofishing methods (Alabaster & Hartley 1962; 
Pusey et al. 1998). It should, however, be noted that a positive significant relationship 
between water conductivity and electrofishing efficiency was only found for overall fish 
abundance and not for species richness (Fig. 15 b and d). Hence, as testified by the GLMM 
analysis, the ability to estimate the abundance of each species at each site was determined by 
the combination of stream depth and water conductivity. The two GLMM models measured a 
similar effect (considering the significance, direction, and magnitude) of stream depth and 
water conductivity, testifying to the robustness of these effects on electrofishing efficiency. 
The decrease in electrofishing efficiency when water conductivity decreases can probably be 
linked to a reduction in the stunning diameter which enables the fish in deeper streams to 
escape (Beaumont  2002). 
It should, moreover, be noted that despite experimental evidence on the effect of fish 
behaviour, habitat preference, body size, and physiology (Sternin et al. 1976; Bohlin et al. 
1989; Meador et al. 2003), no significant effect of fish body size or fish position in the water 
column on electrofishing efficiency was detected (Table 2). This means that under the 
appropriate environmental conditions, the entire fish assemblage can be sampled using 
electrofishing without a significant family membership effect. This shows that when water 
conductivity is sufficiently high and the stream sufficiently shallow, it is possible to obtain a 
relevant picture of the entire fish assemblage, including overall descriptors such as fish 
richness and abundance as well as more precise information on the structure of the fish 
assemblage.  
Considering a 90% catch efficiency as a reasonable threshold providing a relevant picture of 
the fish assemblage means that the electrofishing device, settings and fishing protocol we 
used can efficiently be used above 43 µs.cm-1 and in streams shallower than 25 cm (Fig. 16). 
This means that only headwater streams with sufficient water conductivity can be sampled 
using electrofishing. Despite strong limitations to the extent of the applicability of 
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electrofishing in French Guiana, electrofishing has been shown as an efficient alternative to 
rotenone-based sampling in those streams. This opens up research opportunities in these 
poorly-known and rarely studied ecosystems where non-destructive approaches can now be 
designed using electrofishing. This might permit fish inventories to be conducted in pristine, 
protected areas (e.g. see Mol (2007); Brosse et al. 2013), as well as to follow changes in fish 
assemblages through time in those areas that remain little impacted by human activity 
(Thoisy et al. 2010). From a management point of view, this might also permit us to develop 
the repeated sampling techniques needed to monitor the responses of stream ecosystems 
under pressure related to human activity such as gold mining, which is rapidly developing in 
the Guiana shield (Hammond et al. 2007) and which strongly affects some Guianese streams 
(Brosse et al. 2011).  
Finally, it should be noted that our conclusions are dependent on the electrofishing device and 
settings we used. We here deliberately chose to test the efficiency of electrofishing using a 
standard device (although it was the most powerful backpack electroshocker available), 
considered as efficient to collect fish in a wide range of stream conditions (Denic & Geist 
2009; Turek et al. 2010). The electrofishing efficiency might hence be increased using 
different devices and settings. Our results appeal for further studies aiming at developing an 
electrofishing apparatus designed to sample fish more efficiently in low conductivity tropical 
streams. For example, it would be useful to test various settings combining current intensity, 
waveform, as well as anode and cathode size, as proposed by Lamarque & Gosset (1978) and 
Beaumont  (2002). 
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Table 3: Efficiency of capture per species obtained in different typological conditions: in sites with conductivity 
higher or less than 43 µS.cm-1, and for depth higher or less than 25 cm. N is the total of fish for the species 
considered. 
    Conductivity  Depth 
Species  N  > 43 µS.cm-1 




 >  
25cm 
Rivulus igneus (Huber, 1991)  190  1.00  1.00  1.00  1.00 
Bryconamericus guyanensis (Zarske, Le Bail & 
Gery, 2010) 
 120  0.89  ---  0.88  0.90 
Moenkhausia oligolepis (Günter, 1864)  117  ---  0.34  0.50  0.01 
Copella carsevennensis (Regan, 1912)  114  0.83  0.56  0.86  0.64 
Poptella brevispina (Reis, 1989)  68  0.30  0.00  ---  0.15 
Bryconops affinis (Günther, 1864)  47  0.55  0.00  0.67  0.39 
Helogenes marmoratus (Günther, 1863)  46  1.00  0.03  0.06  0.60 
Rivulus agilae (Hoedeman, 1954)  46  1.00  0.42  0.42  1.00 
Rivulus geayi (Vaillant, 1899)  46  0.93  ---  1.00  0.90 
Bryconops caudomaculatus (Günther, 1869)  40  ---  0.25  ---  0.25 
Nannacara aureocephalus (Allgayer, 1983)  38  ---  0.22  0.41  0.04 
Krobia aff. Guianensis (Regan, 1905)  36  0.41  0.00  0.71  0.20 
Gymnotus  carapo (Linnaeus, 1758)  30  1.00  0.20  0.40  0.67 
Bryconops melanurus (Bloch, 1794)  27  0.00  0.05  ---  0.02 
Moenkhausia georgiae (Gery, 1966)  27  ---  0.00  ---  0.00 
Rivulus xiphidius (huber, 1979)  26  ---  0.96  0.96  --- 
Moenkhausia collettii (steindachner, 1882)  25  0.33  0.06  ---  0.15 
Jupiaba keithi (Géry, Planquette & Le Bail, 1996)  23  0.00  0.00  ---  0.00 
Hyphessobrycon simulatus (Géry, 1960)  21  ---  0.00  ---  0.00 
Hemigrammus unilineatus (Gill, 1858)  20  ---  0.38  0.31  0.50 
Gymnotus anguillaris (Hoedeman, 1962)  19  0.10  0.33  0.33  0.10 
Pyrrhulina filamentosa (Valenciennes, 1847)  19  ---  0.16  0.24  0.00 
Characidium zebra (Eigenmann, 1909)  18  0.88  0.50  ---  0.80 
Leporinus friderici (Bloch, 1794)  17  ---  0.00  ---  0.00 
Moenkhausia surinamensis (Gery, 1965)  17  0.03  0.00  0.00  0.03 
Cyphocharax helleri (Steindachner, 1910)  15  0.00  0.00  ---  0.00 
Crenicichla saxatilis (Limnaeus, 1758)  15  ---  0.00  0.00  0.00 
Ituglanis nebulosus (De Pinna & Keith,  2003)  15  0.42  ---  0.42  --- 
Moenkhausia chrysargyrea (Günter, 1864)  15  0.40  0.00  ---  0.13 
Ancistrus aff. Hoplogenys (Günther, 1864)  13  ---  0.54  1.00  0.08 
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Leporinus granti (Eigenemann, 1912)  13  0.00  0.00  ---  0.00 
Pimelodella cristata (Muller & Troshel, 1849)  13  0.58  0.00  0.50  0.08 
Hemigrammus rodwayi (Durbin, 1909)  12  ---  0.50  ---  0.50 
Phenacogaster aff. Pectinatus (Cope, 1870)  11  0.00  0.00  ---  0.00 
Ancistrus cf. leucostictus (Günther, 1864)  10  0.44  0.00  0.00  0.44 
Sternopygus macrurus (Bloch & Schneider, 1801)  10  0.25  0.00  ---  0.17 
Hoplias aïmara (Valenciennes, 1847)  9  0.33  0.00  ---  0.25 
Hypostomus gymnorhynchus (Norman, 1926)  9  ---  0.44  ---  0.44 
Astyanax bimaculatus (Linnaeus, 1758)  8  1.00  0.00  ---  0.67 
Crenicichla albopunctata (Pellegrin, 1904)  8  0.79  ---  0.50  0.89 
Cyphocharax spilurus (Günther, 1864)  7  ---  0.00  ---  0.00 
Melanocharacidium cf. blennioides (Eigenmann, 
1909) 
 7  ---  0.00  ---  0.00 
Pristella maxillaris (Ulrey, 1894)  7  ---  0.00  ---  0.00 
Anostomus brevior (Géry, 1961)  6  ---  0.00  ---  0.00 
Bryconamericus aff. Hyphesson (Eigenmann, 1909)  6  ---  0.00  ---  0.00 
Batrochoglanis raninus (Valenciennes, 1840)  6  ---  0.00  0.00  0.00 
Corydoras geoffroy (La Cépède, 1803)  6  0.17  ---  ---  0.17 
Hemigrammus ocellifer (Steindachner, 1882)  6  ---  0.00  0.00  0.00 
Microcharacidium eleotrioides (Géry, 1960)  6  ---  1.00  1.00  1.00 
Nannacara anomala (Regan, 1905)  6  ---  1.00  1.00  --- 
Synbranchus marmoratus (Bloch, 1795)  6  1.00  1.00  1.00  1.00 
Bunocephalus  coracoideus (Cope, 1874)  5  1.00  ---  ---  1.00 
Guianacara geayi (Pellegrin, 1902)  5  0.00  ---  ---  0.00 
Hypopomus artedi (Kaup, 1856)  5  ---  0.33  0.50  0.00 
Hyphessobrycon borealis (Zarske, Le Bail & Géry, 
2006) 
 5  ---  1.00  1.00  --- 
Hoplias malabaricus (Bloch, 1794)  5  1.00  0.75  0.75  1.00 
Hypomastictus despaxi (Puyo, 1943)  5  ---  0.00  ---  0.00 
Melanocharacidium dispilomma (Buckup, 1993)  5  ---  0.40  ---  0.40 
Tatia intermedia (Steindachner, 1876)  5  1.00  0.00  ---  0.33 
Acestrorhynchus cf. falcatus (Bloch, 1794)  4  ---  0.00  ---  0.00 
Corydoras spilurus (Norman, 1926)  4  ---  0.00  ---  0.00 
Cteniloricaria platystoma (Gunther, 1868)  4  ---  0.00  ---  0.00 
Cyphocharax aff. Spilurus (Günther, 1864)  4  ---  0.25  ---  0.25 
Bunocephalus sp.  3  ---  0.33  ---  0.33 
Rhamdia quelen (Quoy & Gaimard, 1824)  3  ---  0.00  ---  0.00 
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Trachelyopterus galeatus (Linnaeus, 1766)  3  1.00  0.00  ---  0.50 
Crenicichla johanna (Heckel, 1840)  2  0.00  ---  ---  0.00 
Hemiodus quadrimaculatus (Pellegrin, 1908)  2  ---  0.00  ---  0.00 
Ituglanis amazonicus (Steindachner, 1882)  2  ---  0.00  0.00  0.00 
Moenkhausia grandisquamis (Müller & Troschel, 
1845) 
 2  0.00  ---  ---  0.00 
Pimelodella geryi (Hoedeman, 1961)  2  ---  0.00  ---  0.00 
Rinleloricaria nsp aff. Stewarti (Eigenmann, 1909)  2  ---  0.00  ---  0.00 
Creagrutus planquettei (Géry et Réno, 1989)  1  1.00  ---  1.00  --- 
Eigenmannia virescens (Valenciennes, 1842)  1  ---  0.00  0.00  --- 
Hemibrycon surinamensis (Géry, 1962)  1  1.00  ---  1.00  --- 
Chasmocranus longior (Eigenmann, 1912)  1  0.00  ---  0.00  --- 
Phenacorhamdia tenuis (Mees, 1986)  1  0.00  ---  ---  0.00 
Jupiaba abramoides (Eigenmann, 1909)  1  0.00  ---  ---  0.00 
Moenkhausia moisae (Géry, Planquette et Le Bail, 
1995) 
 1  1.00  ---  1.00  --- 
Myloplus ternetzi (Norman, 1929)  1  ---  0.00  ---  0.00 
Parodon guyanensis (Géry, 1959)  1  ---  0.00  ---  0.00 
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CHAPITRE II. CONSTRUCTION DE LA BASE DE DONNEES 
II.1. INTRODUCTION 
La qualité du travail de construction d’un indice repose en premier lieu sur la qualité des 
bases de données. Les données doivent représenter de façon fiable les assemblages d'espèces 
et être obtenues grâce à des techniques d'échantillonnages robustes et standardisées  
(Angermeier & Karr 1986; Simon 1999; Reynolds et al. 2003). De même, la description des 
caractéristiques physiques des habitats doit également être standardisée et doit prendre en 
compte les variables environnementales susceptibles de structurer l’assemblage d'espèces. 
Ces variables seront mesurées à différentes échelles spatiales représentant donc les processus 
agissant à l’échelle régionale, à l’échelle du bassin et à l’échelle de l’habitat local. Elles 
serviront à caractériser les sites et seront utilisées comme variables explicatives dans les 
modèles de distribution d'espèces utilisés pour construire l’indice biotique (Oberdorff et al. 
2001). 
La sélection des sites à échantillonner est également un point important, puisque la base de 
données doit représenter l’ensemble des habitats des petites masses d’eau Guyanaises, aussi 
bien dans les zones non anthropisées que dans les zones perturbées par l’activité humaine.  
 
II.2. SÉLECTION DES SITES 
La sélection des sites, c'est à dire des cours d'eau à échantillonner, a été réalisée à partir d’une 
liste de sites potentiels sélectionnés sur dires d’experts grâce à une collaboration avec les 
partenaires de l’ONF et du PAG. Plusieurs critères ont orienté le choix des sites à 
échantillonner :  
• permettre d’effectuer des échantillonnages sur le plus grand nombre de sites, sachant 
que la période de terrain est restreinte à la saison sèche, qui dure environ trois mois. 
La restriction de l’échantillonnage à la période de saison sèche permet d’effectuer des 
échantillonnages dans des conditions hydrologiques et climatiques stables et 
comparables.  
• Equilibrer l’effort d’échantillonnage entre les bassins versants qui possèdent des 
faunes en partie distinctes. 
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• Assurer une couverture géographique optimale du territoire. Ce point était 
particulièrement délicat du fait de la limitation du réseau routier guyanais à la bande 
côtière. La plupart des sites échantillonnés se trouvent donc dans cette zone (Fig. 17). 
Cependant, plusieurs missions de terrain ont été effectuées pour permettre 
l’échantillonnage de sites situés plus à l’intérieur du pays. Ces sites, isolés de tout axe 
routier, ne sont accessibles qu’en se déplaçant en avion et/ou en pirogue, et 
nécessitent une logistique lourde. Certains de ces sites se trouvent en zone Cœur du 
parc ou en zone d’usage des populations amérindiennes et ont donc nécessité 
l’obtention d’autorisations auprès du PAG et des autorités coutumières. Le coût et les 
difficultés inhérentes à l’accès à ces sites isolés ne nous ont pas permis de réaliser une 
couverture aussi dense du territoire que dans la zone littorale, mais nous avons veillé à 
échantillonner des sites isolés sur tous les bassins versants. 
• Réaliser des échantillonnages dans des sites de référence et des sites soumis aux 
principales perturbations anthropiques rencontrées sur le territoire Guyanais (Fig. 17, 
Annexe 1). 
Les activités humaines considérées sont de deux types, l’orpaillage illégal et l’exploitation 
forestière. L’ONF nous a fourni les droits d’accès aux zones d’exploitations forestières ainsi 
qu’un soutien logistique sur le terrain. Concernant l'orpaillage, il ne nous a pas été possible, 
pour des raisons évidentes de sécurité (l'essentiel des sites d’orpaillage sont des exploitations 
clandestines) d’accéder aux sites d’exploitation aurifère. Cependant, la turbidité de l’eau 
engendrée par l'activité d'orpaillage a été utilisée comme indicateur de perturbation, comme 
l'ont fait les travaux antérieurs (Brosse et al. 2011) (cf. Fig. 7 c). La sélection de sites 
anciennement orpaillés a été réalisée a partir de relevés de terrain et d’images aériennes de 
l’ONF et du PAG.  
Enfin, les sites sous influence de l’onde de marée ont systématiquement été exclus car ces 
zones ne sont pas considérées comme des petites masses d’eau mais comme des eaux de 
transition (Arrêté du 12 janvier 2010). Ils présentent en effet une faune particulière alliant des 
espèces d'eau douce, saumâtre et des juvéniles de poissons marins.  
La deuxième étape de sélection correspond au choix du tronçon de cours d’eau qui 
accueillera la station d’échantillonnage. Sur chaque cours d’eau préalablement sélectionné, 
les tronçons échantillonnés ont été choisi de manière à: 
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• se situer en amont de la piste lorsque celle-ci comportait un pont permettant le 
franchissement du cours d’eau, afin d’éviter les biais potentiels dus à l’impact de 
l’ouvrage.  
• se situer en amont d'une confluence pour réduire l'impact de l'échantillonnage sur la 
partie aval de la zone échantillonnée.  
• permettre l’échantillonnage de deux facies différents, homogènes et contigus (de type 
plat courant, radier, ou trou d’eau (Maddock 1999; Casatti & Teresa 2012). En effet, 
lorsque cela était possible, deux stations contiguës étaient échantillonnées sur le 
même cours d’eau.  
• permettre d’effectuer la pose des filets de barrage. La difficulté majeure étant de 
trouver une zone où la pose des filets de barrage permet d’éviter toute émigration ou 
immigration de poisson durant l'échantillonnage. Pour cela, la zone de pose des filets 
ne doit pas comporter d’embâcle ni de sous-berge, qui laissent des espaces par 
lesquels les poissons peuvent s’échapper. La longueur de la station dépend alors de la 
longueur du facies et de la présence d’espaces non encombrés par des embâcles, qui 
permettent la pose des filets. Cela explique une certaine hétérogénéité de longueur des 
stations échantillonnées. 
L’échantillonnage « PME » s’est déroulé durant deux années (2011 et 2012) et a permis la 
collecte de poissons dans 193 stations établies sur 93 rivières (Annexe 1). Des 
échantillonnages effectués au cours d’autres projets menés par l’équipe AQUAECO (UMR 
5174, EDB) de l'Université de Toulouse ont aussi été utilisés pour compléter la base de 
données (Annexe 1).  
La base de données complète utilisée dans ce mémoire comprend finalement 251 stations 
d’échantillonnage.  
 
II.3. DESCRIPTION DES STATIONS 
Un protocole de description des conditions environnementales de la station a été mis en 
place. Celui-ci comporte deux étapes : les relevés de terrain, et un travail cartographique. 
Le travail cartographique, mené grâce au logiciel ArcGis sur les fonds de carte de la base 
BDcarthage, à partir de la localisation GPS de la station, permet d’accéder à des données 
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relevées à l'échelle du bassin versant: distance à la source, pente et altitude de chaque station, 
ainsi que son appartenance à un bassin versant. Ces variables caractérisent les effets bassins 
et la position des sites dans le gradient amont-aval.  
Les variables environnementales mesurées sur le terrain doivent permettre de rendre compte 
de l’effet des filtres régionaux et locaux sur les assemblages, c’est à dire des facteurs 
représentant la position du site dans le gradient amont-aval et l’habitat local (cf. 
Introduction). Nous avons donc mesuré : 
• la largeur et la profondeur moyenne, dans le but de caractériser la position du site 
dans le gradient amont-aval. La largeur est mesurée sur au moins trois transects 
perpendiculaires à l'axe du cours d'eau, ou bien sur un transect tous les 5 mètres si la 
longueur de la station dépasse 10 mètres. La profondeur est mesurée tous les mètres le 
long des transects établis pour mesurer la largeur. 
Les autres caractéristiques de description de la station permettent de caractériser l’habitat 
local : 
• le facies hydromorphologique de la station, fournit des informations sur la nature du 
tronçon échantillonné et représente la vitesse d’écoulement de l’eau (Maddock 1999; 
Casatti & Teresa 2012). 
• L’ouverture du milieu est estimée visuellement,  
• ainsi que le pourcentage de recouvrement de chaque type de substrat, limon (substrat 
de taille inférieure à 0,05 mm), sable [0,05-2mm], gravier [2-10 mm], galet [10-30 
mm], bloc [3-50 cm], dalle [>50 cm]. Cette granulométrie est reconnue pour 
permettre de décrire la complexité de la composition du substrat d’un habitat 
aquatique de rivière tropicale dans le cas d’études ichtyologiques (Gorman & Karr 
1978). 
• Le pourcentage de recouvrement d’abris de type embâcle, sous berge et racines, litière 
est visuellement estimé (des relevés ont été effectués sur chaque point où la 
profondeur a été mesurée, mais ces relevés ne sont pas significativement différents 
des estimations visuelles). La présence d’abris influence fortement la composition des 
communautés de poissons ( Wright & Flecker 2004; Dias et al. 2010a ), en particulier 
en réduisant les pressions de prédation et les dépenses d'énergie liées au courant 
(Jackson et al. 2001). 
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• Les caractéristiques chimiques de l’eau. Le pH, la conductivité, la concentration en 
oxygène dissous, la  turbidité sont relevés sur chaque site à l’aide d’un PH-mètre 
WTW pH 3110 équipé d’une électrode WTW pH-SenTix 41, d’un conductimètre 
WTW Cond 3310 équipé d’un capteur tetraCon 325, d’un oxymètre WTW OXY 3250 
et d’un turbidimètre  Eutech Instruments TN-100. La température de l’eau, mesurée 
par plusieurs de ces appareils, a aussi été relevée. 
Des prélèvements d’eau ont permis l’évaluation de la concentration en matière en suspension,  
phosphore total et nitrate. Ces prélèvements d’eau ont été analysés par le département chimie 
du laboratoire HYDRECO suivant des méthodes standardisées (AFNOR 2000, 2005a, 
2005b). Ces caractéristiques chimiques de l’eau permettent d’établir une typologie des 
masses d’eau et de prédire la présence de certaines perturbations, comme l’orpaillage (pour la 
turbidité et les matières en suspension (Vigouroux et al. 2005)) ou l’eutrophisation engendrée 
par les activités humaines (pour le phosphore total et le nitrate (Smith et al. 1999)). 
 
II.4. MÉTHODE DE PÊCHE UTILISÉE 
La pêche électrique n’étant pas efficace dans l’ensemble des conditions environnementales 
rencontrées en Guyane, nous avons utilisé un ichtyotoxique, la roténone, pour capturer les 
poissons. Ce produit est traditionnellement extrait des lianes du genre Lonchocarpus dont les 
populations amérindiennes se servent pour pratiquer la pêche à la nivrée. Dans notre étude 
nous avons utilisé de l'extrait de roténone fourni par l'entreprise Saphir (Antibes, France), 
après obtention d'une autorisation de pêche scientifique délivrée par la DEAL. Tous les 
poissons capturés ont été conservés, le travail d’identification et de mesure des 
caractéristiques biométriques étant réalisé au laboratoire. 
 De manière à limiter l'impact de la roténone et à ne pas occasionner de mortalité à l'aval des 
zones échantillonnées nous avons: 
• localisé les stations de pêche en amont d’une confluence pour assurer une dilution 
suffisante de la roténone en aval de la station. 
• Réduit au maximum la quantité de roténone utilisée en introduisant successivement 
plusieurs faibles doses de roténone et en brassant énergiquement l'eau pour assurer 
une dilution homogène sur toute la station. Le but recherché est donc de créer une 
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« vague » la plus homogène possible, pour que le produit soit réparti dans toute la 
colonne d’eau, sur toute la largeur du cours d’eau et toute la longueur de la station, 
afin qu’il soit efficace. Pour ce faire, un effort intense d’homogénéisation du produit 
lors de son introduction dans l’eau de la rivière doit être effectué, en brassant très 
énergiquement l’eau en aval de la zone d’introduction de la roténone, qui se situe 
quelques mètres en amont du premier filet de barrage, à l’aide d’épuisettes ou de 
récipients (Fig. 19 c). Il est à noter que le produit est très visqueux et donc difficile à 
diluer. Il faut donc déverser la quantité de roténone jugée adéquate dans un seau, pour 
le diluer une première fois avant son introduction dans la rivière. L'utilisation de 
roténone diluée facilite le contrôle de la dose de produit introduite. Un des opérateurs 
est ainsi chargé d’observer la réponse des poissons au produit, et de préparer une 
nouvelle dose si le poisson ne réagit pas après quelques minutes.  
Il faut cependant noter qu'un courant trop important limite l'efficacité de la roténone : la 
vague de produit traverse la station trop vite pour que le temps de contact du poisson avec le 




Figure 19: déroulement chronologique d’une pêche à la roténone. a) pose des filets de barrage; b) relevé des 
caractéristiques chimiques du milieu; c) introduction de la roténone dans le milieu, d) collecte des poissons; e) 
relevés des caractéristiques physiques du milieu; f) pré tri des poissons sur le terrain avant stockage et 
conservation. 
produit soit suffisant pour donner l’effet escompté. L’utilisation de roténone dans les sites à 
fort courant ou durant les périodes de crue est donc à déconseiller. 
II.5. DÉROULEMENT D’UN ÉCHANTILLONNAGE 
La première étape est évidemment de sélectionner une zone d’étude adéquate, présentant un 
ou deux facies homogènes contigus qui pourront être délimités par des filets de barrage. 
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Il convient ensuite de poser les filets simultanément pour éviter le plus possible 
l’échappement de poissons présents dans la zone d’étude (Fig. 19 a). La discrétion est aussi 
de mise avant d’effectuer cette étape. L’opérateur doit vérifier la qualité de la pose des filets 
de barrage, ne laissant pas d’opportunité d’échappement. Cela consiste à vérifier que le filet 
obstrue les sous-berges, et que la ralingue de plomb couvre toute la surface du fond de la 
rivière sans être levée par un éventuel obstacle. 
Les caractéristiques chimiques sont mesurées, l’eau prélevée en amont de la station (Fig. 19 
b).  
La roténone est ensuite introduite par un opérateur dans le milieu, quelques mètres en amont 
du premier filet de barrage, homogénéisée par un second opérateur tandis qu’un troisième 
opérateur homogénéise dans la station de pêche elle-même et observe la réaction des poissons 
au produit (Fig. 19 c). Les gymnotiformes, très largement présents dans la quasi-totalité des 
habitats, sont généralement les derniers à réagir et leur présence dans les poissons capturés 
indique que la quantité de roténone introduite dans le milieu est suffisante. 
Les opérateurs collectent alors l’ensemble des poissons (Fig. 19 d). Les déplacements dans le 
lit de la rivière créent une augmentation de la turbidité de l’eau en aval. Il est donc conseillé 
de les limiter le plus possible pour pouvoir visualiser les poissons. 
Une fois qu’il n’y a plus de poissons visibles, un dernier passage sur la station est réalisé de 
l'aval vers l'amont pour récupérer les éventuels poissons posés sur le fond du cours d’eau. 
S’en suit la relève des filets, en débutant par le filet situé le plus en aval, de manière à 
récupérer les poissons dont la dérive a été bloquée par le filet. 
La description physique de l’habitat est alors effectuée (Fig. 19 e).  
Dans tous les cas, nous avons vérifié l'absence de mortalité à l'aval des stations, ce qui a été le 
cas à quatre exceptions près (soit moins de 5% des sites) ou nous avons par erreur effectué un 
surdosage de roténone. 
Certains critères taxonomiques permettant d’identifier les poissons disparaissent après 
conservation. Un tri rapide sur le terrain permet de limiter ce problème et de faciliter le 
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Tableau 4: Bilan des captures en 2011 et 2012. Les valeurs maximum et minimum représentent le nombre de 
taxa par site. La valeur totale correspond au nombre total de taxa collectés sur tous les sites échantillonnés en 









2011 8 7 4 
2012 3 4 3 
maximum 
2011 43 37 18 
2012 47 43 18 
moyenne 
2011 23 20 11 
2012 18.8 17.27 10.44 
total 2011-2012 167 99 30 
 
travail d’identification au laboratoire (Fig. 19 f). Finalement, les poissons sont stockés et 
conservés dans une glacière, puis congelés à leur retour au laboratoire. 
 
II.6. DONNEES COLLECTEES SUR LES POISSONS 
Les poissons, de retour au laboratoire, ont été identifiés à l’espèce lorsque cela était possible, 
à l'aide d'ouvrages spécialisés (Planquette et al. 1996; Keith et al. 2000; Le Bail et al. 2000, 
2012). La taille (longueur standard) et le poids (au dixième de gramme) ont été mesurés.  
 
En complément de l’identification individuelle des poissons, nous avons également effectué 
différents prélèvements prévus dans le projet PME, mais indépendants du présent travail. En 
effet, ces échantillonnages ont permis d’obtenir une quantité inédite de matériel biologique 
sur les poissons de tête de bassin guyanais. Nous avons donc pris soin de valoriser au mieux 
ces échantillons, pour alimenter les connaissances au sujet de cette faune très largement 
méconnue. Cette valorisation s’est faite  grâce aux différents partenariats du projet PME. 
- 5 échantillons de muscle par espèce et par station ont été prélevés pour conduire des 
mesures de concentration en mercure dans la chair des poissons, réalisées au sein du 
laboratoire HYDRECO ainsi qu’à l’Université de Bordeaux 1.  
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Tableau 5: récapitulatif des échantillons biologiques collectés. 




2011 37 32 33 
2012 49 23 49 
total 86 55 82 
Nombre 
d'échantillons 
2011 2843 283 2098 
2012 2794 1235 2321 
total 5637 3333 3714 
 
- 5 prélèvements de muscle par espèce et par station ont été utilisés pour des analyses 
d’isotopes stables du carbone et de l’azote, afin de mieux comprendre l’organisation des 
réseaux trophiques aquatiques, travail effectué à l’INRA de Rennes,  
- 5 prélèvements de tissus (nageoire) par espèce et par station ont été réalisés pour créer une 
base de données moléculaire servant à effectuer des analyses phylogéographiques, à 
l’Université Paul Sabatier Toulouse, dans le cadre du Labex CEBA.  
Au total, 5637 échantillons génétiques, 3333 échantillons isotopiques et 3714 échantillons 
mercure ont été prélevés sur la faune de 86, 55 et 82 stations, respectivement (Tableau 5). 
Toutes ces données devraient permettre d’alimenter les connaissances de base sur la biologie 
des poissons guyanais. J’ai pour ma part utilisé les mesures biométriques pour analyser les 
relations tailles-poids de 58 espèces, pour lesquelles au moins 20 individus ont été mesurés et 
pesés. Il est à noter que ces relations n'étaient connues que pour cinq de ces espèces et que 
nos inventaires ont permis d'accroître la gamme de taille de corps connue pour 13 de ces 
espèces. Ce travail est présenté ci-après sous forme d’une contribution technique qui est 
actuellement en révision dans « Journal Of Applied Ichthyology » (Annexe 2).   
 
II.7. COMPOSITION DE LA BASE DE DONNEES UTILISEE DANS 
LES CHAPITRES SUIVANTS 
Nous avons échantillonné 193 stations appartenant à 93 rivières au cours des deux années 
d’échantillonnage du projet PME. Les 18 505 poissons capturés appartiennent à 167 espèces, 
73 
 
99 genres et 30 familles. Chaque site comprenait de 2 à 47 espèces soit plus de la moitié du 
nombre d’espèces présentes en France métropolitaine (Tableau 4). Le nombre de poissons 
capturés par site était très variable (maximum de 1 236 individus et minimum de 6 individus).  
Cette base de données a été complétée par l'intégration de données provenant d'autres projets 
de recherche (Annexe 1). La base de données complète, comportant les données de projets 
antérieurs, nous a permis d’établir une base de données de 22 935 individus capturés sur 276 
stations, dont 251 présentaient des données complètes et exploitables. Le nombre total 
d’espèces considérées est de 167 espèces.  
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CHAPITRE III. IMPACTS HUMAINS SUR LES HABITATS 
ET COMMUNAUTES DE POISSONS  
III.1. RÉSUMÉ 
La structure des habitats, considérés à différentes échelles de perception (de la région au 
microhabitat) détermine les assemblages locaux de poissons. L’identification et l’évaluation 
de la magnitude des modifications des habitats induites par les activités humaines permet 
d’interpréter les changements observés dans ces assemblages (Pont et al. 2007). Nous avons 
donc, dans un premier temps, cherché à caractériser d'un point de vue physico-chimique les 
habitats disponibles dans les PME de Guyane. Nous avons ensuite mesuré l'impact des 
activités d’orpaillage illégal et d’exploitation forestière à faible impact, sur ces 
caractéristiques environnementales. Nous avons pour cela utilisé les caractéristiques 
physiques de l’habitat (hétérogénéité du substrat) et chimiques de l’eau (concentrations en 
azote et phosphore) de 95 sites ayant subi des impacts variés (orpaillage illégal ancien, en 
cours, activité forestière ou pas d’impact).  
Les caractéristiques physiques de l’habitat ne nous ont pas permis d’établir une typologie des 
rivières pristines guyanaises. Il existe en effet un continuum régulier d'habitats de l'amont 
vers l'aval, sans rupture détectable. L’activité forestière à impact réduit, comme son nom 
l'indique, n’impacte que peu les caractéristiques physico-chimiques des rivières guyanaises. 
La seule différence que présentent les sites d’exploitation forestière par rapport aux 
conditions pristines est une légère augmentation de couverture en limons du fond. La 
destructuration des sols engendrée par la création des pistes forestières et des chemins de 
débardage est probablement la cause d’une augmentation de l’érosion des sols durant les 
épisodes pluvieux importants, à l’origine de cette augmentation. Cependant, les mesures 
réglementaires imposées, dans le but de diminuer l’impact négatif de l’exploitation forestière 
sur les habitats aquatiques, semblent efficaces. Ces mesures reduisent drastiquement les 
impacts observés lors de coupes rases. Contraitrement à l'activité forestière à faible impact, 
l’orpaillage affecte significativement la structure physique des cours d'eau, aussi bien dans 
les sites actuellement orpaillés que dans les sites pour lesquels l'activité d'orpaillage est 
stoppée depuis plusieurs mois. Cette modification se traduit par une homogénéisation du 
substrat du lit des rivières, dominé par du substrat grossier de type gravier. La turbidité est 
aussi plus élevée dans les sites orpaillés. Ces modifications n'ont cependant pas modifié le 
fonctionnement global de l'écosystème aquatique, puisque les concentrations en azote et en 
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phosphore de l'eau ne diffèrent pas entre milieux de référence et milieux anthropisés. Ces 
résultats sont développés dans la publication P3. Celle-ci est sous presse dans « Knowledge 
and Management of Aquatic ecosystems ». 
Il faut cependant noter que l'augmentation de turbidité ainsi que l'homogénéisation des 
substrats induits par les activités humaines, même si elles ne modifient pas les concentrations 
en azote et phosphore, sont susceptibles d'affecter les organismes, soit directement, par 
exemple par accroissement du taux de mortalité suite à l'effet abrasif des particules en 
suspension; soit indirectement en diminuant la diversité des niches disponibles. On peut donc 
s’attendre à un effet délétère important de l’orpaillage sur la faune aquatique, ceci aussi bien 
dans les rivières qui subissent l’orpaillage que celles pour lesquelles l’activité a cessé. Les 
habitats étant peu modifiés par l’exploitation forestière, les assemblages en place devraient 
être peu impactés par cette activité. Nous avons testé ces hypothèses en mesurant l'impact des 
perturbations sur la structure taxonomique et fonctionnelle des assemblages de poissons. 
Les activités forestières et aurifères illégales induisent des modifications de la structure des 
communautés, mais ne provoquent pas de diminution de richesse spécifique ou d’abondance. 
La structure taxonomique est affectée par ces 2 types d’activité, et ce à long terme en ce qui 
concerne l’orpaillage. Par contre, la structure fonctionnelle des assemblages n'est affectée que 
dans les sites d'orpaillage en activité lors de l'étude. Dans ces sites, les espèces de petite taille, 
spécialistes des petits cours d'eau, sont remplacées par des espèces ubiquistes, souvent de 
taille plus importante.  
L’effet des perturbations que l’on a pu constater, leurs influences sur la structure 
fonctionnelle et taxonomique sont très probablement atténuées par des remplacements 
d’espèces plus tolérantes vis à vis d’espèces sensibles aux perturbations. L’importante 
diversité spécifique, et surtout l’importante bêta diversité entre bassins versants et entre sites 
réduit la portée des approches taxonomiques. Il serait par conséquent utile de développer des 
approches fonctionnelles, qui restent pour l’instant difficilement utilisables en Guyane étant 
donné le manque de connaissances sur la biologie des espèces. Il paraît donc, à l'heure 
actuelle, difficile d’établir des guildes « précises ». Cela permettrait pourtant de mieux 
comprendre l’impact réel des activités humaines sur la structure des assemblages pisciaires.  
Malgré ces limites, les activités humaines considerées ici affectent les assemblages d'espèces, 
ce qui confirme l’intérêt de créer un indice biotique basé sur les poissons. Les modifications 
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de l’habitat et des assemblages étant les plus importantes dans les sites orpaillés, comparées 
aux sites anciennement orpaillés. De la même manière, les sites soumis à exploitation 
forestière raisonnée sont moins impactés que les sites anciennement orpaillés, mais différents 
des sites de référence. On peut donc s’attendre à ce que les scores fournis par l’indice pour 
les stations orpaillées soient globalement plus dégradants que les scores des sites soumis à 
exploitation forestière, qui devraient eux-mêmes se rapprocher des scores des sites de 
référence. L’étude de l’effet des activités forestières et aurifères sur les assemblages de 
poissons des PME est développée dans l’article P4. Celui ci est soumis au journal « Aquatic 
Sciences ».  
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Abstract Understanding the effects of disturbances on the physical-chemical quality of 
ecosystems is a crucial step to the development of ecosystem assessment tools. 95 sampling 
sites distributed among 4 categories of disturbance, i.e. reference, logging, formerly and 
currently gold mining, were characterized using stream physical and chemical variables. Our 
hypotheses were: (i) logging and gold mining activities primarily affect the physical habitat 
structure of streams and (ii) both have an effect on chemical environments through nutrient 
and/or fine particulate resuspension. We demonstrate that physical variables describing the 
river bottom, and suspended solids discriminate both current and formerly gold mined sites 
from reference sites, while, whatever the type of impact encountered, nutrient concentrations 
do not prove relevant to measure human impacts. To understand distribution patterns of 
aquatic organism across FG, future research should thus aim at examining the match between 
physical-chemical and biological classifications of small streams under reference and 
impacted conditions. 
 




III.2.1. Introduction  
Under most water management policies, ecosystem health is defined in terms of similarity to a 
near-pristine, undisturbed state (Bailey et al. 1998). In practice, predictions of the physical-
chemical and/or biological conditions to be expected under undisturbed conditions in any 
given geographic area are based on the classification of river sites. By knowing what set of 
environmental conditions should be encountered at undisturbed (or least impacted) sites, one 
can then estimate the degree to which impacted sites are altered by human activity (Bennett 
2011). In addition, physical-chemical classifications of rivers provide a template against 
which changes in biological diversity within watersheds can be interpreted in relation to 
natural variability and anthropogenic impacts (Van Sickle & Hughes 2000). 
Recent studies in temperate areas have prompted a large amount of characterizations of 
reference and impacted physical-chemical environments (e.g., Tudesque et al. (2008)). 
However, differences in bioclimatic, biogeographic and geomorphological conditions 
preclude the transposition of current typological schemes to EU’s overseas regions (see 
Touron-Poncet et al. (2014) for a rationale), while limited scientific effort has been directed at 
typifying rivers in overseas Europe in terms of physical-chemical (and biological) patterns. 
Therefore, as a prerequisite to any methodological development, there is a pressing need to 
collect environmental information in a standardized manner so that fundamental data can be 
analyzed in an integrated way. 
French Guiana (FG) is an overseas region of France located on the northern coast of South 
America. About 96% of its surface area (over 82 000 km2) is covered by equatorial forest, 
which partly belongs to a recently-created National Park. The Guianese primary forest 
remains one of the least impacted of the World, however, gold mining and timber have strong 
impacts upon river ecosystems. Specifically, the annual gold output in the area is 60 times 
higher than 25 years ago (Hammond et al. 2007). After the prospection of large rivers, gold 
industries are now focusing on smaller inland streams (Cleary 1990; Hammond et al. 2007). 	  
Small streams (from headwaters to rivers with depth < 1m and width < 10m) represent 70% of 
all running waters in FG. Most of small streams are located in forested areas and exhibit high 
ecological quality; some if not most of them have never been impacted by any human activity. 
In light of recent economic development, our ability to predict both reference conditions and 





Figure 20: Map of French Guiana and his principal 
rivers. Rectangles: reference sites; triangles: logged sites, 
open circles: formerly gold mined sites and filled circles: 
currently goldmined site. 
We relied on extensive characterizations of stream physical (particle size, substratum 
heterogeneity) and chemical conditions (e.g., nitrogen, phosphorus) at 95 sampling sites 
distributed over 95 streams and representing 4 categories of disturbance: reference 
(unimpacted), deforestation, ancient gold mining, and ongoing gold mining. First, we tested if 
impacted sites are randomly located within the river continuum or if they are characterized by 
particular local physical features that distinguish them from the references. Our hypothesis 
was that, at any given location within a stream system, gold mining and deforestation 
primarily affect the physical habitat structure and/or heterogeneity. Second, we tested 
differences in chemical variables among site categories. Assuming that both deforestation and 
gold mining affect chemical environments through nutrient and/or fine particulate 
runoff/resuspension, we expected that sediment resuspension due to gold mining would result 
in harsher shifts in instream environmental conditions.  
 
III.2.2. Material and methods 
Study area 
This study was conducted in French Guiana 
(surface area = 83,534 km2), East 
Amazonia, from September 2011 to 
December 2012. The climate is tropical 
moist with 3,000 – 3,400 mm of yearly 
precipitation mainly distributed over 280 
days. There is a major drop in rainfall (dry 
season) between September and December 
and another shorter and more irregular dry 
period in March. The maximum monthly 
temperature averages 33.5 °C (32.1-35.8 
°C), and the monthly minimum averages 
20.3 °C (19.7-21 °C). French Guiana’s 
stream systems are organized around seven 
large rivers (Maroni, Kourou, Mana, 
Sinnamary, Comté, Approuagues, and 
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Table 6: Environmental variables used to describe the four 
streams category (Ref : Reference; Log; Logging; Fog: Formerly 
gold mined; Cug: Current gold mined). Values indicate mean± 
SD.
 
Table 7: Chemical variables used to assess human 
disturbance on the four streams category (Ref : Reference; 
Log; Logging; Fog: Formerly gold mined; Cug: Current gold 
mined). Values indicate mean± SD. 
 
Oyapock rivers); however, the “small streams” sampled in this study (water depth < 1m; 
stream width < 10m) represent ca. 80 000 km in total length, i.e. 70% of all running waters in 
the region. We did not considered larger streams and rivers to focus on comparable 
ecosystems located in the upstream part of the river continuum.    
 
Sampling sites and environmental variables 
Our 95 sampling sites were 
distributed over 95 small streams 
belonging to FG’s main river basins 
(Fig. 20). It should be noted however 
that the sampling effort was higher in 
the Northern part of FG, due to the 
difficulty to access southern FG. In 
this specific area covered by dense 
rainforest and without road networks, 
complex logistics limited our ability 
to sample a larger number of sites. 
We thus managed to collect some 
samples from the main southern river 
basins (Fig. 20). All sites were 
sampled during the dry season in 
2011 and 2012 (September-
December). Indeed, pollution is 
detected less efficiently during high 
flows because of dilution.  In addition, 
most remote sites cannot be reached 
(and therefore monitored) during the 
rainy season. Each site was sampled 
once, and the sites sampled in 2012 are 
hence distinct from those sampled in 
2011. Based on expert knowledge and 
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field observations, sampling sites were categorized into four a priori groups corresponding to 
four types of anthropogenic pressure. Reference sites (Ref, n=57) were defined as sites not 
subjected to anthropogenic impacts such as gold mining, deforestation, chemical pollution, 
agricultural or urban runoff. Deforested sites were subjected to logging for wood products and 
timber (Log, n=15), under the supervision of the National Forest Office (ONF). The ONF 
manages a sustainable logging industry based on strict plans intended to minimize impacts on 
the environment. The remaining sites were formerly subjected to gold mining but no longer 
exploited (Fog, abandoned mining n=9), or currently subject to gold mining (Cug, n=14). 
Either formerly or currently gold mined sites refer to illegal gold mining activity. "Illegal" 
mining refers here to so-called "informal" mining, i.e., small-scale traditional (or artisanal) 
mining which also occurs in most South American countries (Hammond et al., 2007). 
Mercury is used for gold amalgamation during the mining process, and about 30% of the 
mercury is released into the river. Mercury concentration in the water column is however 
insignificant (see Coquery et al. (2003), Maury Brachet et al. (2006) for documented cases in 
FG). In addition, the effects of heavy metals on the composition of biological communities 
expected to form Biological Quality Elements in subsequent developments are not obvious 
(Dejonge et al. 2008). Although mercury was not taken into account in our study, it should be 
noted however that river sediments have a strong adsorption capacity for heavy metals 
(Pfeiffer et al. 1989; Roulet et al. 1999), and may certainly be a relevant parameter to quantify 
the impact of gold mining. Mercury can subsequently accumulate in plant and animal tissues 
before entering food chains – in French Guiana some concentrations in edible parts of locally 
consumed fish can surpass the advisory level for human consumption, thus forming a key 
concern for human health (Durrieu et al. 2005).  
Stream scale variables, namely elevation above sea level, distance from the source, and slope 
were obtained from Geographic Information System (GIS, ESRI ArcGis 10). These variables 
characterise the location of sampling sites within the upstream-downstream river continuum. 
Site scale variables were chosen to describe the heterogeneity of riverbed substrate and habitat 
availability at each site. They were recorded directly in the field and accounted for the 
percentage composition of organic and mineral substrate types, using the standardized 
protocol by Souchon et al. (2000). These variables included: %leaf litter (Litt), %submerged 
roots on the banks (Bank), %submerged vegetation, mostly macrophytes (Macr), %woody 
debris (Wood), %Silt, %Sand (particle size < 2mm), %Gravel (Grav 2-25mm), %coarse 
substratum (Coar > 25mm). Coarse substrates being scarce in French Guiana, this category of 
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mineral substrate included pebbles, boulders, and/or rocky outcrops. In addition, we recorded 
the stream width (Widt, m) and water depth (Dept, m). The forest canopy coverage (Fore) was 
evaluated visually, from 0 to 100% (Table 6). We also measured chemical variables 
accounting for the chemical impairment of stream ecosystem (PO43- and NO3-) by human 
activities and for the transport of solids (Total Suspended Solid and Turbidity) (Table 7). 
Turbidity was measured directly in the field using an Eutech Instruments Turbidimeter (TN-
100). Other chemical analyses were carried out at Hydreco Laboratory, Petit-Saut, based on 
water samples taken at each site and immediately frozen. Chemical analyses followed 
standard methods summarized in AFNOR (2000, 2005a, 2005b). 
 
Data analysis 
We first used a Principal Component Analysis (PCA) to ordinate the sites according to 
topological and physical variables, and to bring out potential shifts in physical conditions 
following anthropogenic disturbance. Prior to analysis, continuous variables were log-
transformed, and discrete variables expressed in percentages were Arcsin-transformed. Plots 
of the first two ordination axes usually capture most of the variance and consequently contain 
most of the information that is likely to be interpretable (Waite & Carpenter 2000). 
Neighbouring sites in the scatterplots were expected to define areas with similar physical 
environments. Conversely, sites having a large distance to each other were expected to be 
distant in the feature space, according to environmental characterization. In order to compare 
distributions of sites according to disturbance types, a Kruskal-Wallis (KW) test was 
performed on the site coordinates of the two first axes of the PCA. To further bring out 
relationships between water chemistry, local environments and disturbance, significant 
differences among a priori groups were also tested using Kruskal-Wallis tests on the raw 
values of measured parameters. Then, significant differences in physical characteristic 
between a priori groups of sites (Ref, Log, Fog, Cug) were further assessed using Wilcoxon 
tests.  
As different sites were sampled in 2011 and 2012, the sampling year was not informative and 
we hence pooled the two years data. All computations were performed using the R Software 
(R Development Core Team 2013), the ADE-4 (Thioulouse et al. 1997) and Vegan (Oksanen 
et al. 2013) package. 
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Figure 21: (a) Principal Component Analysis (PCA) biplot showing the distribution of the 95 stream sites 
according to environmental variables (See Table 6 for acronyms). Rectangles: reference sites; triangles: logged 
sites, open circles: formerly goldmined sites and filled circles: currently goldmined sites. (b) Boxplots of the 
coordinates of the sites on the first axis. (c) Boxplots of coordinates of the sites on the second axis. Ref: Reference 
Sites; Log: Logged Sites; Fog: Formerly goldmined sites; Cug: Currently goldmined sites. (*: P-value <0.1; **: P-
value <0.01). 
III.2.3. Results 
Eigenvalues for axis 1 and 2 of the PCA were 3.43 and 2.26, respectively (Fig. 21 a). The first 
and second axes explained 24.53% and 16.7% of the overall variance, respectively. The 
distribution of sampling sites in the scatterplot did not show clear clumps according to 
environmental characteristics, but rather displayed a predictable, upstream to downstream 
gradient. Axis 1 thus displayed a gradient of elevation, slope and substratum size (from high 
(left) to low (right)). These parameters are related to the river competence (i.e. the maximum 
size or weight of material a river can transport). Axis 2 accounted for stream width and depth, 




Figure 22: Boxplots of chemical variables, a PO4 (mg/L), b NO3 (mg/L), c Total 
Suspended Solid (mg/L) and d Turbidity  (NTU)) in reference (Ref), logged (Log), formerly 
goldmined (Fog) and currently goldmined (Cug) sites. Limit of the box represented first 
and third quartile, the bold line median and whiskers extreme values. Stars indicate the 
significance of Kruskal Wallis test between classes (*: P-value <0.05). 
Sites 
subjected to current and former gold mining were mostly distributed along axis 2, while sites 
subjected to logging were distributed along axis 1. Only reference sites and sites subjected to 
current gold mining differed significantly in their distribution along axis 1 (Fig. 21 b), 
currently exploited sites being more concentrated in the upstream areas. When the distribution 
of sites was examined along axis 2 (Fig. 21 c), both formerly and currently gold mined sites 
differed from other sites, while reference sites and sites subjected to logging did not show 
significantly different distributions. 
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Table 8: Wilcoxon tests results. Bold values correspond to significant difference between the two tested 
categories. Ref: Reference sites, Log: Logged sites, Fog: formerly gold mined sites, Cug: Currently gold mined 
sites. 
 
Stream scale variables showed significant differences between impairment categories. The 
mined sites had coarser substrates than the references and logged sites, as shown by a 
significant difference in the percentage composition of mineral particles. Significant 
differences were found in %sand  (KW-chi-square = 15.3776, df = 3, p-value = 0.001521), 
%silt (KW-chi-square=12.2781, df = 3, p-value = 0.006489) and %gravel (KW-chi-
square=7.6945, df = 3, p-value = 0.04277). Such a difference between reference and mined 
sites holds true for both the formerly and currently gold mined sites. 
Considering chemical variables, neither PO43- and NO3- (Fig. 22a & 22b), nor suspended solids 
and turbidity (Fig. 22c & 22d) showed significant differences between reference sites and 
sites subjected to logging. Gold mining did not alter PO43- and NO3- concentrations (Fig. 22a 
& 22b), however, stream turbidity values (Fig. 22d) were significantly different from values 





Given the contrasted types of human activities that affect stream ecosystems in FG, we 
expected significant differences in physical-chemical characteristics of impaired streams in 
relation to disturbance type. 
Sites subjected to logging (deforestation) had finer bottom substrates than the reference sites. 
This can be related to increased inputs and deposits of fine particles, brought to the stream 
through tractor tracks and gravel road creation for logging trucks (Forman & Alexander 
1998). Such a tendency is triggered under equatorial climate, where harsh rains (rainy season) 
have a strong erosive effect on bare lands (Dudgeon 2008). Despite increased siltation, 
suspended solids and water turbidity were not affected, highlighting the moderate effect of 
logging on streams in FG. It should be noted however that logging is strictly controlled in FG, 
in order to minimise environmental impacts. Specific measures include the absence of clear-
cutting, and the protection of the riparian zone where logging is forbidden. In the same way, 
logging trucks cannot be used during the rainy season and cannot cross streambeds, thus 
reducing sediment load to the aquatic ecosystems (Panchout 2010). Such management efforts 
seem to prove efficient, as we did not detect any significant effect on turbidity and other 
chemical variables that are usually strongly sensitive to intensive logging activities. 
Specifically, leaching of soils and canopy opening are known to modify nitrogen and 
phosphorus fluxes to the aquatic ecosystem (Sweeney et al. 2004; Neill et al. 2006). 
The river bottom of most gold mined sites was characterised by a dominance of gravels. This 
trend is not related to natural processes. Gold deposits are collected by washing the soils 
adjacent to the streams with high pressure water jets, and gravels are then sieved and released 
to the stream (Hinton et al. 2003), therefore increasing their prevalence over the streambed. 
During these operations, the streams also receive the draining water that contains a high load 
of sediments (Watts et al. 2003), explaining the higher turbidity at gold mined sites (see also 
Mol & Ouboter (2004), Brosse et al. (2011)). 
Contrary to our expectation that gold mining, through the predicted clearing of the riparian 
forest and soil leaching, should increase stream eutrophication (see Hammond et al. (2007), 
Palmer et al. (2010)), we did not find any significant change in nutrient loads (PO43- and NO3-
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) in gold mined sites. This result can be explained by the illegal nature of the exploited sites, 
which typically remain hidden under the canopy and do not host more than 30-40 workers 
(Hinton et al. 2003). There is therefore no deforestation at these sites, and hence no drastic 
shift in nutrient fluxes. This however does not mean that the ecosystem is not impaired. In 
particular, it has been demonstrated that both fish and diatom assemblages are strongly 
affected by the turbidity generated by small scale gold mining through habitat clogging and 
changes in light penetration over the bottom (Cleary 1990; Mol & Ouboter 2004; Brosse et al. 
2011; Tudesque et al. 2012). 
It is worth noting that turbidity remained significantly higher in formerly gold mined sites 
than in reference sites. This is probably due to fine sediment storage in the stream pools, so 
that these sediments can be re-suspended in the river column when river discharge increase 
during the frequent rain events.  Therefore, temporary physical disturbances of stream 
ecosystems can persist in time, explaining why biological assemblages do not recover after 
stopping mining (e.g., fish and diatom, see Brosse et al. (2011), Tudesque et al. (2012)).  
Finally, the comparison of formerly and currently gold mined sites revealed a shift of 
activities towards the upstream sites. This might be afforded to two non-mutually exclusive 
reasons. First, the rarefaction of the gold resources as well as the rise of gold prices brought 
gold miners to move deeper in the forest (Cleary 1990; Hammond et al. 2007) and exploit 
more remote upstream sites. Second, the increased control of illegal gold mining by French 
authorities (Coppel et al. 2008) forces illegal miners to exploit those remote sites and to 
remain as inconspicuous as possible. This probably explains why in most of our sites we did 
not observe deforestation that would make the mining sites easily detected (Hinton et al. 
2003).  
In conclusion, we demonstrated that, under unimpacted conditions, there is no clear clustering 
of freshwater streams in French Guiana, thus complicating aims to set up a stream typology 
based on physical characteristics. Also, whatever the type of impact encountered in small 
streams of FG, nutrient concentrations did not prove relevant to measure human impacts. 
Logging did not result in detectable impacts on stream physical characteristics, probably 
because this type of activity is strictly managed and controlled by local stakeholders. 
However, site scale variables that describe the riverbed, habitat and suspended solids (i.e. 
simple physical measurements) clearly segregated both currently and formerly gold mined 
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sites from reference sites. These results highlight the persisting, adverse effect of mining on 
the benthic habitat. Assuming that the structure of biological communities in streams are not 
due to random processes (Minshall et al. 1985) but is strongly influenced by physical factors 
such as stream bed morphology (Wallace and Webster, 1996), hydrological conditions (Power 
et al. 1998), one can assume that substrate homogenization by anthropogenic activities will 
largely constraint the benthic community structure. Moreover, invertebrates or diatoms are 
tightly integrated into the structure and functioning of the benthic ecosystem, one may expect 
dramatic decreases in the biological quality of headwater streams with the shift of gold 
mining towards the upstream areas. To design potential biological indication tools of 
impairment, future research should thus aim at examining the match between physical-
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Abstract Deforestation and mining are recognized as major threats to Amazonian 
biodiversity, but, in addition to the well known impacts of clear cutting and industrial mining, 
the impact of cryptic threats such as illegal small-scale gold-mining and reduced impact 
logging remain little known. Here, we quantify the impact of those cryptic disturbances on a 
set of 201 sites dispersed throughout French Guiana. The fish assemblages of 139 pristine 
forest sites were compared to 16 sites subjected to reduced impact logging (i.e. selective 
logging), 24 sites with ongoing small-scale gold-mining and 22 sites formerly gold-mined. 
Controlling the environmental variability between sites showed the significant structuring 
effect of all disturbances on fish taxonomic structure, with a marked impact of gold-mining. 
This effect was of strong magnitude and remained significant after mining activity ceased. In 
contrast, the reduced impact logging effect remains of low magnitude, although significant. 
From a functional point of view, gold-mining drives species assemblages towards a decrease 
in the richness of small-sized stream habitat specialist species and favours larger ubiquitous 
species living in both streams and rivers. Reduced impact logging effect was slighter, and 
negatively affected only the richness of phytophagous species. These results, encompassing a 
variety of hydrographic basins, unambiguously show the detrimental effect of small-scale 
gold-mining on fish assemblages as well as the slight effect of reduced impact logging. Since 
gold-mining is one of the most widespread threats throughout the Amazonian region, 
particular care should be given to controlling this, often illegal, activity.  
 
 
Keywords: Amazon basin; Anthropogenic disturbances; Deforestation, Functional diversity; 





The Amazonian region, including Amazon basin and Guiana shield, represents the world’s 
largest rainforest. It hosts an unequalled diversity of organisms, including both plants (Ter 
Steege et al. 2013) and animals (e.g. Grenyer et al. (2006) for terrestrial vertebrates and 
Oberdorff et al. (2011) for freshwater fish). This region, like almost everywhere on Earth, is 
subject to anthropogenic disturbances, among which land use change is the most prominent 
(Sala et al. 2000). Logging and gold-mining are two major man-made disturbances that 
contribute to this land use change (Peterson and Heemskerk 2001; Millennium Ecosystem 
Assessment Program 2005). For instance, in Amazonia, the annual average loss of rainforest 
surface area associated with gold-mining tripled in 2008 (Asner et al. 2013), and 169,000 km² 
of forest were degraded by logging and deforestation in Brazil during the last decade (Souza 
Jr et al. 2013). Much attention has been given to these harsh disturbances, leading in 1986 to 
the establishment, under the auspices of the United Nations, of the International Tropical 
Timber Organization, which promotes political decisions on the control and regulation of 
deforestation. Those decisions led to the application, at least locally, of tropical forest 
sustainable management plans (Blaser et al. 2011), such as reduced impact logging (Dias et al. 
2010). Similar measures were adopted for gold-mining to reduce the impact of legal mining 
and fight against illegal activities (Taubira 2011). Those restrictions were efficient in 
controlling industrial mining development, but did not stop the rise of illegal, small-scale 
mining activities, which are more cryptic than large, legal mines (Hammond et al. 2007). The 
influence of the reduced impact strategies on terrestrial plants and animals was reviewed by 
Peres et al. (2010), who showed that impacts are different between taxa. A minor impact was 
reported for ants, arachnids, birds and mammals (Azevedo-Ramos et al. 2006; Castro-
Arellano et al. 2007; Bicknell and Peres 2010), while other taxa such as bats seem to be more 
sensitive to disturbances (Peters et al. 2006; Presley et al. 2007). Those studies were mainly 
focussed on terrestrial organisms, and the impact of reduced impact logging (i.e. selective 
logging) and small-scale mining on freshwater ecosystems remains little studied (but see 
Wantzen and Mol 2013), although aquatic ecosystems are known to be an integrator of man-
made disturbances across hydrographic basins (Lake et al. 2000; Allan and Castillo 2007; 
Paukert et al. 2011; Li et al. 2012). 
Mining and deforestation affect aquatic ecosystems in various ways. They increase sediment 
load and are hence responsible for rises in turbidity (Bruijnzeel 1990; Dall’Agnol 1995; 
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Wantzen and Mol 2013) that affect species survival by causing abrasion, clogging gills, and 
smothering fish eggs, algae and benthic invertebrates (Alabaster and Lloyd 1980; Bruton 
1985; Wood and Armitage 1997; Parkhill and Gulliver 2002; Tudesque et al. 2012). These 
disturbances also reduce canopy cover and hence increase luminosity and water temperature, 
but also reduce the input of litter and woody debris (Wright and Flecker 2004). Such 
environmental changes are known to affect the structure and the composition of fish 
communities (Bojsen and Barriga 2002; Wright and Flecker 2004).  
It should however be noted that previous studies on the effects of mining and deforestation on 
fish assemblages were conducted in highly-disturbed sites (Wright and Flecker 2004; Yule et 
al. 2010), and only a few studies were devoted to lesser disturbances generated by reduced 
impact logging (e.g. Bojsen and Barriga 2002; Dias et al. 2010) or small-scale gold-(e.g. Mol 
and Ouboter 2004; Brosse et al. 2011; Wantzen and Mol 2014). All those studies detected a 
detrimental effect of man-made disturbances on fish assemblage composition, biomass and 
productivity. Those local results from various locations appeal for a wider spatial approach 
encompassing numerous sites over several river basins. Such a regional approach, although 
considering a higher environmental and faunistic heterogeneity that need to be controlled 
using appropriate statistical analyses, allows to test for the generality of the local disturbances 
trends over the considered region.  
We here investigated the effects of reduced impact logging (also called selective logging) and 
small-scale gold-mining on small primary forest streams dispersed over the entire territory of 
French Guiana. We considered fish assemblages in 201 sites (139 pristine, 24 currently gold-
mined, 22 formerly gold-mined and 16 submitted to reduced impact logging) dispersed 
throughout more than 60,000 km² and encompassing more than 10 drainage basins.  
Our aim was first to test whether anthropogenic disturbances were sufficiently harsh to be 
detectable using overall descriptors of fish assemblages, such as species richness or 
abundance. We then quantified changes in the taxonomic and functional structure of fish 
assemblages induced by anthropogenic disturbances over the region considered, and finally 
analysed the magnitude of these impacts after controlling regional (basin membership), 




Figure 23: Map of French Guiana showing site locations 
on the hydrographic network. Symbols represent 
anthropogenic distubances, Logging refers to sites 
subjected to reduced impact logging. 
III.3.1. Methods 
Study Area 
This study was conducted in French Guiana. Almost the entire territory is covered by dense 
primary rainforest, and the ca 450 freshwater fish species are distributed over seven major 
basins. French Guiana therefore hosts typical Amazonian fauna (sensu lato, including the 
Guiana shield) (Boujard et al. 1997; De Merona et al. 2012). All the basins share the same 
core of species, although a marked species turnover between basins has been reported (Brosse 
et al. 2013). Such turnover reflects the biogeographic history of the basins (Boujard et al. 
1997; De Merona et al. 2012). During the last quaternary glaciations, all but one basin dried 
up and only the Maroni on the west and the Amazon on the east acted as fish refuges. Post-
glacial recolonisation was hence achieved from distinct river basins (i.e. the Amazon and 
Maroni, with Orinoco relatives) explaining therefore some taxonomic differences between 
river basins (De Merona et al. 2012).  
 
Sampling sites 
The sampling sites were distributed over the 
seven main river basins (Fig. 23), but the 
sampling effort was greater in the northern 
part of French Guiana due to the remoteness 
of the southern part of the territory that 
limited our ability to sample more sites. We 
nevertheless collected southern samples 
from all of the main river basins (Fig. 23). 
All the considered sites are located on small 
perennial streams flowing in a primary 
forest environment. Streams flowing under 
secondary forest, savannas, temporary 
streams, as well as coastal streams 
influenced by the tide were not considered. 
The stream width of the sites sampled did 
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not exceeded 10 meters in all but one site, which presented a shallow sandy channel and was 
13.6 meters width (see Table 9). All the streams were less than one meter deep, making 
therefore the sampling sites comparable from an environmental point of view. Indeed, a 
previous study showed a continuum of environmental conditions but no clear typology within 
those Guianese streams (Dedieu et al., 2014).  
The 201 sampling sites were categorized 
into four types corresponding to four 
levels of anthropogenic disturbance. 
Reference sites (n = 139) were defined 
as sites not subjected to anthropogenic 
impacts such as gold-mining, 
deforestation, chemical pollution, 
agricultural or urban runoff. All 
reference sites are located in forest areas 
that have been unexploited and 
uninhabited for at least one century. For 
all those sites, there were no human 
settlements or recorded impacts 
throughout the entire drainage basin 
upstream of the sampling site. 
Reduced impact logging sites (n = 16) were subjected to selective logging, which is strictly 
defined and controlled by the Forest National Office (Panchout, 2010). At those sites, 4.5 
trees ha-1 are on average extracted, and forestry work is limited to the dry season to reduce 
erosion. For the same reason, timber cutting is not allowed within a distance of than 100 
meters from a stream. All the logging sites are under activity, so logging impact is comparable 
for all the sites. It should be noticed that we did not consider more drastic logging impacts. 
Although clear cutting (slash-and-burn agriculture) occurs in French Guyana, it remains 
limited and mainly occurs in secondary forest areas.  
The remaining sites were formerly subjected to gold-mining but are no longer exploited (n = 
22), or are currently subjected to gold-mining (n = 24). Both formerly and currently gold-
mined sites represent illegal, small-scale gold-mining activity. Those mining sites were 
exploited by a few workers without heavy equipment (the miners cross the forest on foot with 
mean	  (±	  SD) min. max.
Reference	  sites
width	  (cm) 365.53	  (±209.04) 97 1356
wood	  (%) 13.52	  (±12.23) 0 50
litter	  (%) 25.50	  (±23.60) 0 85
coarse	  substr.	  (%) 15.94	  (±25.42) 0 100
Logged	  sites
width	  (cm) 310.20	  (±138.31) 193 758
wood	  (%) 15.31	  (±18.83) 0 60
litter	  (%) 23.93	  (±27.53) 0 95
coarse	  substr.	  (%) 11.56	  (±18.77) 0 50
Formerly	  gold-­‐mined	  sites
width	  (cm) 427.77	  (±197.35) 173 907
wood	  (%) 13.86	  (±17.10) 0 70
litter	  (%) 11.81	  (±13.67) 0 50
coarse	  substr.	  (%) 27.95	  (±29.42) 0 90
Currently	  gold-­‐mined	  sites
width	  (cm) 407.64	  (±180.87) 135 777
wood	  (%) 8.54	  (±8.27) 0 30
litter	  (%) 16.25	  (±23.55) 0 80
coarse	  substr.	  (%) 31.04	  (±33.42) 0 90
Table 9: Environmental characteristics of the reference, 
logged, formerly and currently gold-mined sites. Mean (± SD), 
minimum and maximum values are given for each variable. 
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all their equipment) and remain hidden under the canopy (Hinton et al., 2003). The intensity 
of mining is difficult to measure using aerial photographs because it does not generate 
extended deforestation (Alvarez-Berrios and Aides, 2015). For the same reason, we cannot 
quantify the duration of the mining activity for both currently and formerly mined sites. The 
formerly mined sites had been abandoned for 6 to 12 months, but we are unable to provide an 
exact date for the cessation of activity due to the illegal nature of the mining. 
In the disturbed sites (i.e. currently and formerly gold-mined, and logged sites), fish were 
sampled 100 to 500 meters downstream from the disturbed site as, for reasons of security 
(particularly for the gold-mined sites), it was not possible to access the mining or logging 
area. At all disturbed sites, there was no stream confluence between the disturbed area and the 
sampling site.  
 
Sampling methodology 
Sampling occurred from 2008 to 2012 during the dry season (September-December), to 
ensure an optimal fishing efficiency (Mol and Ouboter 2004). At each site, a section of river 
was isolated using two fine mesh (4 mm) stop nets to keep fish from escaping from the 
sampling section. Each section encompassed a homogeneous hydromorphologic unit that has 
been assigned to one of the following groups: (i) shallow and fast-flowing (riffles); (ii) deep 
and slow-flowing (pools); and (iii) intermediate conditions (runs). The length of each section 
was proportional to stream width. Stream section length varied from 4 to 52.7 meters and was 
on average 5.9 ± 3.7 times longer than stream width. Moreover, we avoided sampling pools 
deeper than one meter and the zones obstructed by fallen trees where distinguishing fish is 
difficult. Fish were sampled by releasing a small quantity of rotenone (PREDATOX®: a 6.6% 
emulsifiable solution of rotenone extracted from Derris elliptica by Saphyr, Antibes, France) 
a few meters upstream from the first net. This is the only efficient method for collecting all 
the fish species at all sites (Allard et al. 2014). Particular attention was paid to releasing as 
little toxicant as possible to avoid fish mortality downstream from the section studied. 
Moreover, study sections were located just upstream from a confluence to ensure the 
sufficient dilution of the rotenone downstream from the study section and hence avoid undue 
fish mortality. For a complete description of the rotenone sampling method, see Merigoux and 
Ponton (1998).  
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Fish species were then identified according to Planquette et al. (1996), Keith et al. (2000), Le 
Bail et al. (2000, 2012). Some specimens from each species were collected and fixed in a 5% 
formaldehyde solution for taxonomic confirmation. All fish captured were identified and 
counted. 
Three species traits were considered after consulting the literature. Trophic guilds were 
represented by three categories: phytophagous, omnivorous, and piscivorous. Body size was 
the maximal body size of the species (i.e. maximal standard length) as specified in Fishbase 
(www.fishbase.org). We also considered three major habitat preferences, according to the 
literature (Planquette et al. 1996; Keith et al. 2000; Le Bail et al. 2000): small stream 
specialists (i.e. species inhabiting only headwater streams; hereafter, Streams), large river 
specialists (Rivers), and ubiquitous species known to inhabit both small streams and large 
rivers (Ubiquitous)(Table 10).  
All sites were characterized by five regional (river basin membership), stream reach (stream 
width) and local (percentage of coarse substratum, litter and wood) environmental parameters 
that are known to be the main determinants of fish assemblage richness and composition 
(Jackson et al. 2001; Bojsen and Barriga 2002; Wright and Flecker 2004; Casatti and Teresa 
2012). The river membership (i.e. name of the river basin) accounted for the regional scale 
effect. Stream width was an average measurement derived from measurements taken on three 
to five transversal transects according to the length of the section. Stream width represented 
the location of the sites in the river continuum, as testified by the significant correlation 
between stream width and distance from the source (Pearson correlation r = 0.63, p < 0.001). 
It hence accounted for the reach scale effect. At the local scale, the percentage of coarse 
substrate (i.e. pebbles and boulders) indicated the stream bottom substrate granulometry, but 
also acted as a surrogate for water velocity. The abundance of shelters was estimated by the 
percentage of litter and wood (woody debris and tree roots) covering the bottom. The three 








We calculated overall community descriptors such as fish species richness and fish abundance 
per surface unit (i.e. the number of fish per square meter). We then used species occurrences 
to assess differences in fish assemblage composition between reference sites and those 
subjected to the three types of anthropogenic disturbances. We then used a Principal 
Component Analysis (PCA) to ordinate the assemblages according to their taxonomic or 
functional composition. To avoid an undue influence of rare species in the PCA based on 
species identity, we only considered the species present in at least 10 % of sites, and hence 
retained 46 out of the 158 species collected. The PCA based on fish functional composition 
was based on the number of species belonging to each trophic guild (i.e. omnivorous, 
piscivorous and phytophagous) and to each habitat (i.e. stream specialist, main river specialist 
or ubiquitous). The mean maximum standard length of all species per site was also used as a 
functional descriptor to detect a potential disturbance effect on fish size, as it was previously 
shown that man-made disturbances can affect the size structure of fish assemblages (Blanchet 
et al. 2010; Brosse et al. 2011). All the 158 collected species were hence considered in this 
functional PCA. To test and illustrate whether the taxonomic and functional composition of 
assemblages differs according to disturbances, we represented the centroid of the sites 
belonging to each disturbance type. Differences between centroids were tested using a 
pairwise multivariate analysis of variance (pairwise MANOVA).  
We then analysed the impact of anthropogenic disturbances over the entire set of sampling 
sites, as in a previous study, we did not find any clear physical or chemical typology for these 
streams, but rather a continuum of environmental conditions (Dedieu et al. 2014). Hence, 
according to Hermoso and Linke (2012), rather than analysing human impacts in different 
environmental types (type specific approach) we here preferred to use a continuum approach 
(or site specific approach) where we analysed human impacts on the taxonomic and functional 
composition of fish assemblages. To avoid bias due to the effect of environmental 
characteristics of the sites, we used a permutational multivariate analysis of variance 
(permutational MANOVA) (McArdle and Anderson 2001) that allows determining the impact 
of disturbances on fish assemblages while controlling the effect of natural environmental 
variability. Permutational MANOVA is an analysis of variance using distance matrices 
performed by the function ‘adonis’ of the package ‘VEGAN’ in R software (Oksanen et al. 
2013; R Development Core Team 2013). This function partitions sums of squares using 
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metric or semimetric distance matrices. The significance of the test was provided by F-tests 
based on the sequential sums of squares from 100,000 permutations of the raw data. In such a 
procedure, the order of non-orthogonal variables impacts the outcome of significance testing. 
We hence conserved the sequence of environmental filters from large scale to local scale 
(Jackson et al. 2001) in this analysis, to sequentially remove the effects of the environmental 
variables on the fish assemblages. The disturbance type was the last variable introduced to 
measure the pure effect of disturbances on fish assemblages after accounting for 
environmental variability. In other words, the permutational MANOVA determines how 
human disturbances affect the variance unexplained by the environmental variables 
introduced earlier in the analysis. That procedure was conducted separately for the three types 
of disturbance (i.e. reduced impact logging, current gold-mining and former gold-mining). 
Finally, we determined how disturbances affect functional metrics (i.e. trophic guild, habitat, 
mean fish body size), after accounting for environmental variability. To do this, we ran 
Generalized Linear Models (GLMs) to predict each functional metric using the five regional, 
reach and local environmental descriptors as explanatory variables. The residuals (i.e. the 
information unexplained by environmental characteristics) of those models were then plotted 
for each disturbance type, and hence account for the pure effect of each disturbance type on 




Figure 24: Graphical representation of the first two axes of the Principal Component Analyses 
(PCA) performed with taxonomic (a, b; See Table 9 for species codes, for reasons of clarity, a 
species code was reported for only the 25 most influential species) and functional (c, d) data. 
Phyto represent the number of Phytophagous species by site, Omni and Pred the number of 
omnivorous and predatorous species, and Ubiquit the number of ubiquitous species inhabiting both 
rivers and streams. SL max is the mean of species maximum standard length at each site. (a, c): 
Correlation circle showing the influence of species (a) and of functional traits (c) on the two first 
axes of the plane. (b, d): Centroids, with whiskers representing SD summarising reference, 
reduced impact logging, formerly gold-mined and currently gold-mined sites positioned in the two 
first axes of the plane. Symbols represent anthropogenic disturbances, Logging refers to sites 








Figure 25: Results of the permutational MANOVA. F values 
represent the importance of environmental and disturbance 
variables on fish assemblage taxonomy (Fig. a) and function 
(Fig. b). For each disturbance type, a permutational MANOVA 
was built with the same regional, reach and local 
environmental variables introduced sequentially, and the 
disturbance introduced as the last variable. The mean of the 
three F values with whiskers representing SD is presented for 
environmental variables (derived from the three models testing 
the effect of each disturbance independently). Filled circles 
indicate a significant structuring effect on fish assemblages (p 
< 0.05), and empty circles indicate a non-significant effect (p > 
0.05). Large substr. refer to the percentage of coverage of large 
substrates (i.e. pebbles and boulders); Logging refers to sites 
subjected to reduced impact logging. 
III.3.2. Results 
Reference, logged, currently mined and formerly mined sites showed similar environmental 
characteristics (Table 9). Stream width, percentage of coverage of wood and percentage of 
coverage of litter did not or marginally differed between stream types (Kruskall-Wallis test p 
> 0.05 for stream width and percentage of wood and p = 0.03 for litter). Currently and 
formerly gold-mined sites only 
differed from references by a higher 
percentage of coarse substrate 
(Kruskall-Wallis test p = 0.002; Table 
1).   
A total of 16,219 fishes belonging to 
158 species (i.e. 30 families from 
eight orders) were collected (the list 
of species is provided in Table 10). 
No significant difference was 
apparent in either species richness 
(mean (± SD) = 13.6 (± 7.1)) or fish 
abundance per square meter (mean 
(SD) = 1.4 (± 1.2) fish.m-2) between 
site types (Kruskall-Wallis test, p > 
0.1). The species turnover between 
reference sites was high (mean 
Jaccard dissimilarity index = 0.87), 
due to the biogeographic history of 
the region (see Methods), justifying 
therefore the use of a regional effect 
(i.e. basin identity) in our analyses to 
control biogeographic variability. 
Patterns of fish assemblage 
composition between site types 
derived from the two first axes of the 
PCA (Fig. 24) clearly distinguished a 
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shift in taxonomic and functional assemblage composition between reference and currently 
gold-mined sites and between reference sites and formerly gold-mined sites (pairwise 
MANOVA, p < 0.01 for both taxonomy and function). On the contrary, the fish assemblages 
from the sites subjected to reduced impact logging did not significantly differ from those 
observed at the reference sites (pairwise MANOVA, p = 0.51 for taxonomy and p = 0.58 for 
function). 
 
Figure 26: Boxplots of the residual values generated by Generalised Linear Models (GLM) with environmental 
variables as explanatory variables and number of omnivorous (Fig. a), predators (Fig. b), phytophagous (Fig. 
c), stream specialist (Fig. d), river specialist (Fig. e), and ubiquitous (Fig. f) species and mean of maximum 
species standard length (Fig. g) as response variables. 
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The differences in fish taxonomic composition between site types still holds after accounting 
for basin identity, stream gradient and local habitat (permutational MANOVA, p < 0.01, Fig. 
25 a). The former and current gold-mining effect (F = 5.24 and 5.82, respectively) was two 
times higher than reduced impact logging (F = 2.41). The impact of the gold-mining effect 
was similar to that of fish shelters (i.e. wood and litter). The functional structure of fish 
assemblages was less impacted than the taxonomy. The effects of reduced impact logging and 
former gold-mining disturbances were not significant (p = 0.32, F = 0.98 and p = 0.47, F = 
0.47, for reduced logging and former gold-mining, respectively), although the current gold-
mining effect remained significant (p = 0.02, F = 4.67). Like for taxonomy, the effect of 
current gold-mining remained of a similar magnitude as shelters (Fig. 25 b).  
Analysing the residuals of the GLMs predicting each functional metric using regional, reach 
and local environmental descriptors as explanatory variables revealed that currently gold-
mined sites host fewer stream specialist species than do reference sites (p < 0.05), and more 
ubiquitous (p < 0.01) and larger species (p < 0.05) than do reference sites. Reduced impact 
logging sites differed from reference sites by a lower number of phytophagous species (p < 
0.05), whereas formerly gold-mined sites differed from reference sites by a higher number of 
phytophagous species (p < 0.05) (Fig. 26). 
 
III.3.3. Discussion 
Species richness is commonly used to investigate the biotic integrity of fish assemblages in 
temperate regions (Breine et al. 2004; Roset et al. 2007), but its reliability remains uncertain 
for Neotropical streams. Indeed, some studies showed that this metric is not sensitive to 
deforestation (Bojsen and Barriga 2002) and gold-mining activities (Brosse et al. 2011), 
whereas others found that it allows assemblage modifications to be depicted, at least those 
related to disturbances caused by mining (Mol and Ouboter 2004). Such discrepancies are 
probably due to the intensity of the disturbance, which is low enough to maintain diverse fish 
assemblages in streams disturbed by reduced impact logging and small-scale gold-mining. 
Nevertheless, these disturbances might cause species replacements and subsequent functional 
changes in the fish assemblages, as shown by Brosse et al. (2011) on a small, localised set of 
study sites in the Approuague river basin in French Guiana. Such a trend was confirmed by 
this study, which encompasses a much larger study area and several river basins. Both the 
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taxonomic and functional structure of the sites disturbed by gold-mining significantly differed 
from the reference sites, and logging significantly affected the taxonomic structure of fish 
assemblages. This trend held true despite the environmental variability between sites and the 
natural faunistic differences between river basins.  
The effect of reduced impact logging we detected is consistent with a previous study that 
highlighted changes in fish abundance induced by reduced impact logging on 11 central 
Amazonian streams near Manaus (Dias et al. 2010). The taxonomic changes we observed 
across French Guiana were nevertheless not enough to induce a significant change in the 
overall fish functional structure. It can therefore be postulated that species are replaced by 
functionally equivalent relatives. Such a low impact is probably explained by the conservation 
of an undisturbed buffer zone around streams. Indeed, the riparian vegetation is known to be a 
major determinant in maintaining stream biodiversity and function (Lorion and Kennedy 
2009; Wantzen and Mol 2013). Previous studies on the effect of reduced impact logging 
showed that the creation of a network of logging roads can have a pervasive indirect effect by 
increasing erosion and fine particle matter input to the rivers (Forman and Alexander 1998; 
Wantzen and Mol 2013), but can also facilitate access for hunters or fisherman (Meijaard et 
al. 2005; Arima et al. 2008). We are here unable to disentangle these indirect effects that 
probably occur together. It should nevertheless be noted that phytophagous species are 
underrepresented in the logged sites compared to reference sites. This can be attributed to the 
greater erosion of roads that increases turbidity and fine particle siltation in the stream. 
Turbidity and siltation are known to negatively affect algal growth (Tudesque et al. 2012) and 
hence reduce food availability for phytophagous species, which probably explains their under-
representation in the logged sites.  
Gold-mining had a more prominent effect than reduced logging, as the current gold-mining 
effect was comparable to or higher than the abundance of shelters (i.e. litter and wood). In 
other words, it means that the gold-mining disturbance is comparable to the removal of 
shelters. Shelters are commonly accepted as a key structural component promoting fish 
biodiversity (Bojsen and Barriga 2002; Wright and Flecker 2004). Gold-mining hence 
constitutes a drastic disturbance for the fish fauna that can blur the effect of local habitat 
characteristics. This might be explained by the increased erosion due to gold-mining, which 
induces rises in turbidity and the siltation of the stream bottom (Mol and Ouboter 2004; 
Hammond et al. 2007; Brosse et al. 2011, Wantzen and Mol 2013). Such disturbances are 
105 
 
prone to affect the entire ecosystem, as was shown for primary producers by Tudesque et al. 
(2012), and hence also affect the functional structure of the fish fauna as stream specialist 
species tend to be replaced by ubiquitous species probably coming from the nearby rivers. 
Such a result parallels and expands on a previous study on a limited set of Guianese streams 
(Brosse et al. 2011). Moreover, stream specialists are represented by smaller species than 
ubiquitous ones, which explains the trend towards an increase in fish body size at the gold-
mined sites.  
The harsh disturbance induced by gold-mining tends to decrease after the cessation of the 
mining activity. In the formerly gold-mined sites, the activity ceased a few months to one year 
before sampling (for most sites, we are unable to be more precise due to the illegal nature of 
the mining activity). Such a duration was sufficiently long to flush silt downstream, therefore 
decreasing the negative effect of siltation and turbidity. The formerly gold-mined sites 
recovered from a functional point of view and, contrary to our expectations, experienced an 
increase in the number of phytophagous species. This might be due to an increase in 
periphyton production caused by an increase of light intensity caused by a degradation of the 
riparian vegetation on the mining site (Bojsen and Barriga 2002; Lorion and Kennedy 2009; 
Wantzen and Mol 2013). Contrary to the functional structure, the taxonomic structure of the 
fish fauna in formerly mined sites remained distinct from reference sites, testifying therefore 
to the long duration of the disturbance effect caused by mining. It might be hypothesized that 
recolonisation from upstream sites or nearby tributaries was achieved by the most mobile 
species, therefore selecting a particular species assemblage, without changes (except for 
phytophagous species) in the functional structure of the assemblage. We nevertheless have no 
data on fish species dispersal ability to test this hypothesis.  
Small-scale gold-mining can be considered a major threat to Neotropical stream fish 
biodiversity. Indeed, gold-mining is particularly widespread in South America (Veiga 1997; 
Alvarez-Berrios and Aides 2015), and is currently experiencing a dramatic increase due to the 
rise of gold prices that pushes illegal miners to exploit remote and pristine sites throughout the 
Amazon region (Hammond et al. 2007; Alvarez-Berrios and Aides 2015). For example, in the 
Guiana shield, a three-fold increase in the number of impacted streams was recorded in the 
last decade, representing more than 26,000 km of impacted streams (Hammond et al. 2007; 
World Wildlife Fund Guianas 2012). Due to the illegal nature of the mining, it should be 
noted that national parks are not spared from these disturbances (Alvarez-Berrios and Aides 
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2015). Indeed, some of the impacted sites in this study are in nature reserves and national 
parks. In the same way, Mol and Ouboter (2004) reported illegal mining sites in the 
Brownsberg and Boven-Coesewijne reserve in Suriname, and similar disturbances were 
reported in Kaieteur National Park in Guyana (World Wildlife Fund Guianas 2012).  
Although this study is limited to French Guiana, the consideration of a large number of sites 
across different river basins with distinct species pools allows us to go beyond previous local 
scale studies (e.g. Mol and Ouboter 2004; Dias et al. 2010; Brosse et al. 2011) and to identify 
major trends that hold true regardless of regional and local environmental effects. It can hence 
be considered that reduced impact logging has a significant, but limited impact on the stream 
fish fauna, contrary to illegal gold-mining which has a more pronounced detrimental effect. 
We hence appeal to environmental managers and governments to consider small-scale gold-
mining as a major threat for biodiversity and to better regulate and control these activities that 
could accelerate biodiversity decline in one of the most species rich areas of the world. 
 
Table 10: List of the 158 species collected, species codes used in Fig. 24 and functional attributes related to 
habitat, trophic guild and body size (SLmax expressed in centimetres). 
 Code Habitat Trophy SLmax  
Acestrorhynchus cf. guianensis  Ubiquitous Predator 26 
Acestrorhynchus falcatus* AFAL Ubiquitous Predator 27.2 
Aequidens tetramerus  Ubiquitous Omnivorous 16 
Anablepsoides holmiae  Streams Omnivorous 8 
Anablepsoides igneus*  Streams Omnivorous 15 
Anablepsoides lungi  Streams Omnivorous 7 
Ancistrus aff. temminckii  Ubiquitous Phytophagous 8.2 
Ancistrus cf. leucostictus*  Streams Phytophagous 10 
Ancistrus hoplogenys  Streams Phytophagous 11.5 
Anostomus brevior  Ubiquitous Omnivorous 10 
Aphyocharacidium melandetum  Streams Omnivorous 4 
Apistogramma gossei  Streams Omnivorous 5.2 
Apteronotus aff. albifrons  Ubiquitous Omnivorous 50 
Astyanax bimaculatus  Ubiquitous Omnivorous 10 
Astyanax leopoldi  Rivers Omnivorous 6 
Astyanax validus*  Streams Omnivorous 15 
Batrochoglanis raninus*  Streams Predator 8.2 
Brachyhypopomus beebei  Ubiquitous Omnivorous 35 
Brachyhypopomus brevirostris  Ubiquitous Omnivorous 24 
Bryconamericus aff. hyphesson  Streams Omnivorous 5 
Bryconamericus guyanensis* BGUY Streams Omnivorous 6 
Bryconops aff. caudomaculatus  Ubiquitous Omnivorous 15 
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Bryconops affinis* BAFF Ubiquitous Omnivorous 12 
Bryconops caudomaculatus  Ubiquitous Omnivorous 15 
Bryconops melanurus  Ubiquitous Omnivorous 13 
Callichthys callichthys  Rivers Omnivorous 16.5 
Cetopsidium orientale  Streams Omnivorous 6 
Characidium zebra* CZEB Streams Omnivorous 7.4 
Charax aff.pauciradiatus  Ubiquitous Omnivorous 15 
Charax niger  Ubiquitous Omnivorous 15 
Chasmocranus brevior  Streams Omnivorous 8.1 
Chasmocranus longior*  Ubiquitous Omnivorous 13.9 
Chilodus zunevei  Streams Omnivorous 10 
Cichlasoma bimaculatum  Streams Omnivorous 12.3 
Cleithracara maronii*  Streams Omnivorous 7.7 
Copella carsevennensis* CCAR Streams Omnivorous 8.3 
Corydoras aenus  Streams Omnivorous 7.5 
Corydoras aff. oiapoquensis  Streams Omnivorous 4.5 
Corydoras amapaensis  Streams Omnivorous 7 
Corydoras geoffroy  Streams Omnivorous 8 
Corydoras guianensis  Streams Omnivorous 4.3 
Corydoras oiapoquensis  Streams Omnivorous 4.5 
Corydoras solox  Streams Omnivorous 7.4 
Corydoras spilurus  Ubiquitous Omnivorous 8.4 
Creagrutus melanzonus  Streams Omnivorous 5 
Creagrutus planquettei  Ubiquitous Omnivorous 7 
Crenicichla albopunctata*  Streams Predator 16.6 
Crenicichla johanna  Streams Predator 28.4 
Crenicichla saxatilis* CSAX Streams Predator 20 
Cteniloricaria platystoma  Ubiquitous Phytophagous 20 
Cynopotamus essequibensis  Ubiquitous Predator 20 
Cyphocharax aff. spilurus  Ubiquitous Omnivorous 10 
Cyphocharax gouldingui  Rivers Omnivorous 13 
Cyphocharax helleri  Streams Omnivorous 10 
Cyphocharax spilurus  Ubiquitous Omnivorous 14 
Eigenmannia virescens*  Streams Omnivorous 35.8 
Electrophorus electricus  Streams Predator 250 
Eleotris pisonis  Ubiquitous Omnivorous 12 
Erythrinus erythrinus* EERY Streams Predator 20 
Farlowella reticulata  Streams Phytophagous 15 
Farlowella rugosa  Streams Phytophagous 10 
Gasteropelecus sternicla  Ubiquitous Omnivorous 7 
Geophagus camopiensis  Rivers Omnivorous 15 
Glanidium leopardus  Streams Omnivorous 10.9 
Guianacara geayi*  Streams Omnivorous 10.6 
Guianacara owroewefi  Rivers Omnivorous 10.7 
Guyanancistrus brevispinis  Ubiquitous Phytophagous 15 
Gymnotus carapo*  Streams Omnivorous 60 
Gymnotus coropinae*  Streams Omnivorous 34.5 
Harttia fowleri  Ubiquitous Phytophagous 21 
Harttia guianensis  Ubiquitous Phytophagous 19 
Harttiella longicauda  Streams Phytophagous 5.2 
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Helogenes marmoratus* HMAR Streams Omnivorous 8 
Hemibrycon surinamensis* HSUR Streams Omnivorous 9.5 
Hemigrammus boesemani  Ubiquitous Omnivorous 4 
Hemigrammus guyanensis  Streams Omnivorous 4 
Hemigrammus ocellifer* HOCE Ubiquitous Omnivorous 4.4 
Hemigrammus rodwayi  Ubiquitous Omnivorous 4 
Hemigrammus unilineatus* HUNI Streams Omnivorous 5 
Hemiodopsis quadrimaculatus  Rivers Omnivorous 20 
Heptapterus bleekeri  Streams Omnivorous 15.5 
Hoplerythrinus unitaeniatus  Streams Predator 25 
Hoplias aimara*  Ubiquitous Predator 100 
Hoplias malabaricus* HMAL Ubiquitous Predator 55.2 
Hyphessobrycon borealis* HBOR Streams Omnivorous 3.5 
Hyphessobrycon copelandi  Streams Omnivorous 3.5 
Hyphessobrycon roseus  Streams Omnivorous 3 
Hyphessobrycon simulatus  Streams Omnivorous 4 
Hyphessobrycon takasei  Streams Omnivorous 4 
Hypomastictus despaxi  Ubiquitous Omnivorous 16 
Hypopomus artedi*  Streams Omnivorous 50 
Hypopygus lepturus  Streams Omnivorous 10 
Hypostomus gymnorhynchus  Rivers Phytophagous 26.6 
Imparfinis pijpersi  Ubiquitous Omnivorous 10 
Ituglanis amazonicus  Streams Omnivorous 8.2 
Ituglanis nebulosus* INEB Streams Omnivorous 7.7 
Japigny kirschbaum  Streams Omnivorous 20 
Jupiaba abramoides*  Streams Omnivorous 12.1 
Jupiaba keithi  Rivers Omnivorous 10 
Jupiaba meunieri  Rivers Omnivorous 10 
Krobia aff. guianensis sp1* KGUI1 Rivers Omnivorous 12.8 
Krobia aff. guianensis sp2*  Rivers Omnivorous 16.5 
Krobia itanyi  Streams Omnivorous 12.5 
Laimosemion agilae*  Streams Omnivorous 5 
Laimosemion cf. geayi  Streams Omnivorous 5 
Laimosemion cladophorus  Streams Omnivorous 5 
Laimosemion geayi*  Streams Omnivorous 5 
Laimosemion xiphidius*  Streams Omnivorous 3.75 
Leporinus acutidens  Rivers Omnivorous 33 
Leporinus friderici  Rivers Omnivorous 35 
Leporinus gossei  Rivers Omnivorous 25 
Leporinus granti*  Rivers Omnivorous 20 
Leporinus nijsseni  Rivers Omnivorous 17 
Lithoxus boujardi  Streams Phytophagous 6.5 
Lithoxus planquettei*  Streams Phytophagous 6.3 
Lithoxus stocki  Streams Phytophagous 6.6 
Loricaria aff. parnahybae  Rivers Phytophagous 16 
Loricaria gr  cataphracta  Rivers Phytophagous 29.5 
Megalechis thoracata  Rivers Omnivorous 16 
Melanocharacidium cf. 
blennioides 
 Rivers Omnivorous 7 
Melanocharacidium dispilomma  Streams Omnivorous 5 
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Microcharacidium eleotrioides*  Streams Omnivorous 2.5 
Micropoecilia bifurca  Streams Omnivorous 2.2 
Moenkhausia aff. grandisquamis  Rivers Omnivorous 10.8 
Moenkhausia aff. intermedia  Rivers Omnivorous 8 
Moenkhausia chrysargyrea* MCHR Rivers Omnivorous 10 
Moenkhausia collettii* MCOL Rivers Omnivorous 5.7 
Moenkhausia georgiae  Rivers Omnivorous 12.1 
Moenkhausia hemigrammoides  Rivers Omnivorous 5.8 
Moenkhausia moisae  Streams Omnivorous 10.6 
Moenkhausia oligolepis* MOLI Streams Omnivorous 12.6 
Moenkhausia surinamensis*  Rivers Omnivorous 11 
Myloplus ternetzi  Rivers Omnivorous 25 
Nannacara aureocephalus* NAUR Streams Omnivorous 8.5 
Nannostomus beckfordi  Streams Omnivorous 6 
Nannostomus bifasciatus  Streams Omnivorous 4.2 
Ochmacanthus cf. alternus  Rivers Omnivorous 5 
Ochmacanthus reinhardti  Rivers Omnivorous 5.1 
Odontostilbe gracilis  Streams Omnivorous 5 
Otocinclus mariae  Rivers Phytophagous 3.4 
Parodon guyanensis  Rivers Phytophagous 12 
Phenacogaster wayampi  Streams Omnivorous 6 
Phenacogaster wayana  Streams Omnivorous 6 
Phenarcorhamdia tenuis  Streams Omnivorous 8.5 
Pimelodella cristata* PCRI Rivers Omnivorous 40 
Pimelodella macturki  Streams Omnivorous 11 
Pimelodella procera  Streams Omnivorous 11.7 
Polycentrus schomburgkii  Rivers Predator 6 
Poptella brevispina* PBRE Streams Omnivorous 8.8 
Potamorraphis guianensis  Rivers Predator 40 
Potamotrygon hystrix  Rivers Omnivorous 55 
Pristella maxillaris  Rivers Omnivorous 4 
Pyrrhulina filamentosa* PFIL Streams Omnivorous 11.1 
Rhamdia quelen* RQUE Rivers Omnivorous 47.4 
Rineloricaria platyura  Streams Phytophagous 14 
Rineloricaria stewarti  Streams Phytophagous 10 
Roeboexodon geryi  Streams Omnivorous 10 
Satanoperca rhynchitis  Rivers Omnivorous 18.5 
Steindachnerina varii  Rivers Omnivorous 10 
Sternopygus macrurus* SMAC Rivers Omnivorous 140 
Synbranchus marmoratus  Rivers Omnivorous 150 
Tatia brunnea  Streams Omnivorous 7 
Tatia intermedia  Streams Omnivorous 12 
Tetragonopterus rarus  Rivers Omnivorous 10.5 
Thayeria ifati  Streams Omnivorous 4 
Trachelyopterus galeatus  Rivers Omnivorous 22 
* Species that are present in more than 10% of the sites were used in the PCA based on fish taxonomy. For habitat, 
ubiquitous species account for those species found in both rivers and streams. SLmax is the maximal standard length of the 




CHAPITRE IV. VERS UN INDICE BIOTIQUE BASE SUR LES 
ASSEMBLAGES DE POISSONS 
IV.1. RÉSUMÉ 
Les résultats exposés dans le précédent chapitre ont permis d’orienter nos choix lors de la 
construction de l’indice. Notamment, nous n’avons pas observé de structure discrète, mais 
plutôt un continuum d'organisation des habitats au sein des cours d'eau non impactés par 
l'homme. Cette constatation, ainsi que notre manque de connaissances quant aux réponses des 
espèces aux perturbations anthropiques, ont orienté notre choix de construction d’un indice 
biotique de type « site-spécifique », tel que développé par Oberdorff et al. (2001) sur la faune 
de France métropolitaine. Ce type d’indice se base sur l’utilisation de modèles de distribution 
d’espèces pour prédire la présence ou l’absence des espèces en conditions non pertubées. Les 
écarts entre prédictions et situation observée dans les sites perturbés seront alors une mesure 
de l’état de dégradation de l’écosystème. Nous avons ici utilisé une méthode de modélisation 
d’ensemble pour prédire la distribution des espèces. L’utilisation simultanée de différentes 
méthodes de modélisation (2 techniques de régression: modèles linéaires genéralisés, modèles 
additifs généralisés; 2 techniques d’apprentissage: « random forest » et « generalized boosted 
regression model »; et 2 techniques de classification: arbres de classification et régression, 
analyse linéaire discriminante) a permis d’atténuer les biais inhérents à chaque méthode et 
donc d’optimiser les modèles de distributions d’espèces. Ces modèles d’ensemble, largement 
utilisés dans le cadre de l’étude de l’impact des changements climatiques, sont ici, pour la 
première fois, intégrés dans la construction d’un indice biotique. Dans ces modèles, nous 
avons utilisé 9 descripteurs environnementaux pour prédire l’occurrence des espèces, genres 
et familles de poissons présents dans plus de 15% des sites. 41 modèles d’ensembles ont ainsi 
été créés et calibrés à partir des données environnementales de 251 sites de référence. La 
sélection des 9 variables environnementales utilisées dans les modèles a été établie suivant les 
résultats obtenus au cours des études précédentes (cf. Chapitre III). Ces variables devraient 
pouvoir représenter les différents filtres écologiques (cf. Introduction) agissant sur la 
distribution spatiale des poissons, et ne pas être influencées par les perturbations 
anthropiques, de manière à ne pas biaiser l’indice. Parmi les 41 modèles, 21 permettaient de 
rendre compte de l’effet des perturbations anthropiques mesurées dans les 67 sites perturbés 
de l’étude. 12 métriques ont alors été établies en regroupant les modèles en fonction de 
l’appartenance du taxon considéré à des guildes trophiques et à des niches spatiales (position 
verticale dans la colonne d’eau ou de préférence d’habitat). Trois de ces métriques se sont 
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révelées en même temps aptes à prédire la présence de la guilde en condition de référence et à 
rendre compte des impacts anthropiques. Nous avons donc basé la construction de l’indice 
biotique sur les 3 métriques suivantes : nombre de taxons benthiques intolérants, taxons 
intolérants de poissons vivant en surface et taxons intolérants inféodés aux rivières. L’addition 
des probabilités standardisées des 3 métriques constitue donc l’indice final. Celui-ci, testé à 
partir de données de 29 sites de référence indépendants et des données des 67 sites perturbés, 
permet de classer correctement les sites de référence et perturbés dans environ 70% des cas, et 
constitue donc un indice preliminaire de qualité biotique des PME. Ce travail fait l’objet de 
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Abstract Here we developped a fish-based index using ensemble modelling techniques to 
predict fish occurence. 251 sites were sampled in a standardised manner on all main French 
Guiana river basins, accounting for 184 pristine sites and 67 disturbed sites. These sites cover 
the range of habitat found in French guianese headwaters streams, which represent more than 
70% of the overall hydrographic network. We used 6 modelling methods to predict 
presence/absence of the 41 most common taxa inhabiting French Guianese streams, based on 
9 environmental descriptors accounting for regional to local environmental variability. The 6 
individual models were calibrated for each species using a 155 reference sites data base. 
Models outputs were then averaged, to obtain a single consensual prediction for each taxon. 
Taxa were grouped in function of guild affiliation to establish 12 different metrics. 3 metrics 
showing significant differences between reference and disturbed sites were selected to 
constitute the index. Relevant metrics were the number of benthic intolerant taxa, the number 
of stream habitat intolerant taxa, and the number of surface intolerant taxa. The index was 
validated by using 29 independent reference sites, and allows discriminating reference and 
disturbed sites with a 70% accuracy. This fish-based index hence allows identifying fish 
assemblage changes induced by the main anthropic disturbances currently affecting the 
Guianese streams, but more largely the Neotropical fish fauna, namely goldmining and 











Site specific biotic indices (Roset et al. 2007) are commonly based on the prediction of 
presence of target species. Those predictions are derived from species distribution models 
(SDM) (Oberdorff et al. 2001). Those Fish-based models initialy used logistic regression 
methods to predict species occurrence (Oberdorff et al. 2001). More recently, others methods 
were tested and proposed, such as Classification and Regression Trees (CART), or Boosted 
Regression Trees (BRT) (Leclere et al. 2011). Although those modeling methods are able to 
consider non-linear relationships between environmental descriptors and target fish species, 
their inherent biases can reduce their predictive performances (Leclere et al. 2011). To cope 
with this problem, it has been proposed to simultaneously consider several modeling methods 
and then average their individual results to obtain a consensual prediction (Araujo & New 
2007). Such procedure, coined as Ensemble Modeling, has efficiently been used to predict the 
future distribution of many organisms, including fishes, under different scenarios (Heikkinen 
et al. 2006; Araujo & New 2007; Coetzee et al. 2009; Grenouillet et al. 2011; Lauzeral et al. 
2012). Here we propose to implement the ensemble modelling background in biotic indices to 
enhance species occurence prediction and hence get more relevant indices. We did this on 
Neotropical stream fish assemblages as the occurrence of Neotropical stream fishes is known 
as difficult to predict, due to a so claimed stochasticity of the Neotropical fauna (Le Bail et al. 
2012). Moreover, there is curently no biotic index based on Neotropical headwater streams, 
while they represent more than 70% of the hydrographic networks, and are subjected to major 
anthropic disturbances. Indeed, the neotropics, and particularly the amazonian zone (sensu 
lato, including Amazon basin and Guiana shield) is experiencing unprecedent land use change 
since few decades (Vitousek 1997; Millennium Ecosystem Assessment  2005; Cardinale et al. 
2012). 
French Guiana is a good exemple of the threats acting on the amazonian region, as illegal gold 
mining is rapidly increasing due to the rise of gold prices (Hammond et al. 2007) and the 
logging activity, as for large parts of the amazonian territory is turning from clear cutting to 
“reduced impact logging” (Dias et al. 2010). We hence developed ensemble models for 41 
taxa (including 19 species, 20 genera and 2 families) over 155 sites located throughout French 
Guiana. 21 relevant taxa (i.e. relevant occurence predictions and sufficient sensitivity to 
disturbances) were seclected and used to build 12 metrics, by grouping taxa belonging to a 




Figure 27: Map of French Guiana showing site 
locations on the hydrographic network. Symbols 
represent anthropogenic disturbances, Logging refers to 
sites subjected to reduced impact logging. 
 
independent set of reference and disturbed sites. Three relevant metrics were aggregated to 
constitute a final index. 
 
IV.2.2. Material and methods 
Study area 
This study was conducted in French 
Guiana. This 83,000 km² territory is 
subjected to an equatorial climate, and is 
covered by dense primary rainforest. 
Streams represent more than 70% of the 
hydrographic network, and they are 
inhabited by more than 150 fish species. 
Guianese stream fishes belong to the 
Amazonian fauna (sensu lato, including 
the Guiana shield) (Boujard et al. 1997; de 
Merona et al. 2012) and a strong turnover 
of species between basins has been 
reported (Le Bail et al. 2012). It reflects 
the biogeographic history of the basins 
(Boujard et al. 1997; de Merona et al. 
2012). Predicting fish occurence hence 
necessitate considering both local (habitat) 
and regional (basin membership) 
environmental features in the predictive 
models.  
The two main disturbances that act locally are gold-mining and logging. Logging here refers 
to Reduced Impact Logging (RIL), a reasoned forestry with on average 4.5 trees.ha-1 
extracted. RIL also bannish forestry work 100 metres around streams and during rainy season, 
to avoid undue siltation and water turbidity drops. Gold-mining here refers to small scale 
illegal gold-mining. Such an illegal activity implies small open mines with few workers in 
each, but disseminated throughout the territory. The mining activity has detrimental 
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environmental consequences due to road construction, deforestation, erosion and heavy metal 
pollution (Cleary 1990). The alluvial gold deposits are mined by washing the soils adjacent to 
the streams with high pressure water jets, which disrupt aquatic ecosystems. The streams acts 
as receptors for the draining water containing a high load of sediment, in addition to the 
deforestation on the mining sites that can impact the aquatic ecosystem (Watts et al. 2003), 
affecting the stream chemical and physical habitat (Dedieu et al. 2014).  
Fishing methodology and sampling sites (Fig. 28, Data Sets creation box) 
Fish assemblages were collected from 2008 to 2013 in 251 sites dispersed throughout French 
Guiana. For practical reasons, we only considered small streams with less than one metre 
deep and ten metres width, as collecting relevant data on larger streams is difficult, and cannot 
be achieved using the same sampling methods. Fish sampling was achieved during the dry 
season (August-December), to ensure an optimal fishing efficiency (Mol & Ouboter 2004) 
and comparable and stable environmental conditions.  
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Figure 28: main development phases of the index. 
 
Each sampling site, corresponding to stream section of 4 to 50 metres according to stream 
size, was delimited by 4 mm stop nets to avoid fish emigration or immigration. All sites were 
sampled using rotenone (a 6.6% emulsifiable solution of rotenone extracted from Derris 
elliptica by Saphyr, Antibes, France). Rotenone is the only method proved efficient to collect 
all species from a small stream site, whatever the environmental conditions (as extremely low 
water conductivity for example)(Allard et al. 2014). Fish species were identified according to 
Planquette et al. (1996), Keith et al. (2000) and Le Bail et al. (2000; 2012). Some specimens 
from each species were collected and fixed in a 5% formaldehyde solution for taxonomic 
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confirmation. All of the fish captured were identified. For more details about sampling 
methodology, see Merigoux & Ponton (1998). Functional attributes, as the vertical position in 
the water column, trophic guild or habitat predilection (i.e. stream specialist, river specialist or 
ubiquitous species inhabiting rivers and streams) were recorded for each taxon using available 
literature (Planquette et al., 1996; Keith et al., 2000; Le Bail et al., 2000; Brosse et al., 2011; 
Le Bail et al., 2012, FishBase.org). Among these 251 sites, 184 sites (hereafter called 
references, REF) were not subjected to anthropic disturbances, 16 sites were submitted to RIL 
(RIL16), 23 sites were in formerly gold-mined streams (FOG23) and 28 sites in currently 
gold-mined streams (CUG28). Fish sampling occurred 100 to 500 metres downstream from 
disturbed area and there was no stream confluence between the sampling site and the 
disturbed area. It was not possible to access to mining or logging area for security reasons. 
Due to the illegal nature of gold-mining, little information is available on disturbance 
intensity and duration of activity. The 184 reference sites were randomly divided in two 
datatasets: REF155 data set was used to calibrate and evaluate models, whereas TEST29 was 




Table 11: Names and guilds of the 41 most common taxons of French Guiana streams. 
Family Genus Genus and species Trophic guild• Habitat preference• 




Anostomidae       
 Leporinus  omni ubi benthopel no reaction 
Callichthyidae       
 Corydoras  omni stream/ubi benthic tol 
Cetopsidae       
 Helogenes  omni stream benthic int 
Characidae       
 Astyanax  omni ubi benthopel tol 
 Bryconamericus  omni stream benthopel tol & int 
 Bryconops  omni ubi benthopel no reaction 
  Bryconops affinis omni ubi benthopel no reaction 
  Hemigrammus ocellifer omni stream benthopel no reaction 
  Hemigrammus unilineatus omni stream benthopel tol & int 
 Hyphessobrycon  omni stream benthopel int 
  Moenkhausia chrysargyrea omni ubi benthopel int 
  Moenkhausia collettii omni river benthopel no reaction 
  Moenkhausia oligolepis omni stream benthopel int 
  Moenkhausia surinamensis omni ubi benthopel tol & int 
 Jupiaba  omni ubi benthopel no reaction 
 Poptella  omni stream benthopel int 
Cichlidae       
  Crenicichla albopunctata pisci stream benthopel int 
  Crenicichla saxatilis pisci stream benthopel tol 
  Krobia aff.  guianensis sp1 omni ubi benthopel int 
  Krobia aff.  guianensis sp2 omni ubi benthopel no reaction 
 Nannacara  omni stream benthopel tol & int 
Crenuchidae       
 Characidium  omni stream benthic no reaction 
 Microcharacidium  omni stream benthic int 
Erythrinidae       
  Hoplias aimara pisci ubi benthopel no reaction 
Gymnotidae       
  Gymnotus carapo omni stream benthopel int 
  Gymnotus coropinae omni stream benthopel int 
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Heptapteridae       
 Pimelodella  omni stream/ubi benthic tol 
Hypopomidae   omni stream benthopel int 
Lebiasinidae       
 Copella  omni stream surface no reaction 
 Pyrrhulina  omni stream surface int 
Loricariidae       
 Ancistrus  phyto stream benthic no reaction 
 Lithoxus  phyto stream benthic tol 
Pseudopimelodidae       
 Batrochoglanis  pisci stream benthic no reaction 
Rivulidae       
 Anablepsoides  omni stream surface int 
  Anablepsoides igneus omni stream surface int 
  Laimosemion agilae omni stream surface int 
  Laimosemion geayi omni stream surface no reaction 
  Laimosemion xiphidius omni stream surface no reaction 
Sternopygidae       
 Sternopygus  omni ubi benthopel tol 
Trichomycteridae   omni stream/ubi benthic no reaction 
  Ituglanis nebulosus omni stream benthic no reaction 
• After Planquette et al. (1996), Keith et al. (2000) and Le Bail et al. (2000, 2012). For trophic guilds: omni = omnivorous; phyto = phytophagous; pisci = piscivorous. For 
habitat preference: stream = taxons inhabiting especially headwater streams; river = taxons inhabiting especially large rivers; ubi = taxons inhabiting both small streams and 
rivers; stream/ubi = Taxons composed of species having different habitat preference. For the place in the water column: benthic = benthic taxons; benthopel = benthopelagic 
taxons, surface = surface taxons. 
⃰ Classification based on range differences between predicted vs. observed occurrences in disturbed data sets. tol = taxons for which the mean standardized residual is higher 
than 2 for at least one disturbed data set; int = taxons for which the mean standardized residual is lower than -2 for at least one disturbed data set; no reaction = taxons for 
which the mean standardized residuals is not signifanctly different from zero for the three disturbed data sets; tol & int = taxons for which the mean standardized residual of 




Nine abiotic regional and local environmental variables were used as explanatory variables of 
site condition when modelling taxon presence. These were river basin membership, elevation 
above sea level, slope, mean width and depth, habitat type (i.e. riffle, pool, run, according to 
Casatti & Teresa (2012)), percent forest cover, percent streambed coverage of coarse substrate 
(i.e. pebbles and boulders) and shelters (i.e. woody debris, eroded bank and tree roots in the 
water). These variables were chosen as they allow to encountered the entire sequence of 
environmental filters from regional to local scale (Jackson et al. 2001) acting on assemblages’ 
structure in our models. Correlated variables or variables affected by human disturbances 
were excluded from the modelling procedure. For instance, percentage of fine substrate and 
turbidity which are correlated to gold mining (Dedieu et al. 2014) were removed. 
Variable describing regional scale environment was river basin identity. Variables describing 
the location of the sites in the river continuum, and hence accounted for a reach scale effect, 
were elevation above sea level, slope (aquired from SIG), mean width and depth of each site. 
Variables describing local environment were habitat type of the site (i.e. riffle, pool, run, 
according to Casatti & Teresa (2012)), percent forest cover, percent streambed coverage of 
coarse substrate (i.e. pebbles and boulders) and shelters (i.e. woody debris eroded bank and 
tree roots in the water). These local variables were visually estimated. Habitat type was a 
surrogate of flow velocity and dominant substrate type. Those local variables are commonly 
used to link fish assemblage to their environment (Bojsen & Barriga 2002; Wright & Flecker 
2004; Casatti & Teresa 2012).  
Selecting candidate Taxa  
To deal with species rarity, we considered both species, genera and family membership. We 
hence retained taxa (i.e. species, genera or family) occuring in at least 15 % of the reference 
sites. A higher taxonomic level was considered only if no taxa belonging to the lower level 
reaches the 15% occurence. For the family level, we checked that all the merged species had 
comparable traits, in terms of physionomy, trophy, habitat and behavior. This led to select 41 
taxa, represented by 19 species, 20 genus and 2 families (Table 11) among the 167 species, 99 





Twelve metrics were tested. These are relative to the fish place in the water column (benthic, 
benthopelagic and surface taxons were considered), trophic guild affiliation (omnivorous, 
phytophagous and piscivorous taxa), and habitat preferences (taxa leaving only in head water 
streams, taxa inhabiting large rivers, or ubiquitous taxa known to inhabit both small streams 
and large rivers) (Table 11). Metrics considered only tolerant or intolerant taxa, so the number 
of benthic intolerant taxa and the number of benthic tolerant taxa were used as two different 
metrics. Metrics composed by only one taxon were excluded (number of ubiquitous intolerant 
taxa, number of piscivorous tolerant taxa, number of piscivorous intolerant taxa, number of 
phytophagous tolerant taxa). 
Number of tolerant and intolerant taxa (NTT and NIT). Intolerant taxa are those that decline 
with environmental degradation. It is recommended that this metric should be restricted to 
species that are most intolerant to major types of degradation, such as siltation, reduced flow, 
turbidity or toxicant (Karr 1981; Karr et al. 1986). Tolerant taxa are those which have the 
opposite response to habitat degradation, i.e. these taxa increase in number with disturbance. 
Number of tolerant and intolerant omnivorous taxa (NTOT and NIOT). These metrics assess 
the degree that the food base is altered to favour taxa that can digest considerable amount of 
both plant and animal foods (Karr 1981).  
Number of tolerant and intolerant stream habitat taxa (NTSHT and NISHT). These metrics 
assess the degree that physical local habitat modification, through a homogenization induced 
by disturbance, induces community replacement of taxa. 
Number of tolerant and intolerant benthic taxa (NTBT and NIBT). These metrics satisfy the 
objective of assessing the degree to which benthic habitats are perturbed (Karr 1981) 
Number of tolerant and intolerant benthopelagic taxa (NTBPT and NIBPT). Benthopelagic 
taxa are mostly represented by visual opportunistic feeder in Neotropics (Planquette et al. 
1996; Keith et al. 2000; Le Bail et al. 2000). These metrics assessed the degree that turbidity 
modification induced by disturbances change behavior guild communities composition.  
Number of tolerant ubiquitous habitat taxa (NTUHT). This metric assessed the degree that 
opportunistic taxa aim at colonizing disturbed habitat. 
123 
 
Number of intolerant surface taxa (NIST). This metric is a surrogate for evaluating the degree 
that the terrestrial invertebrate inpout is influenced by disturbances.  
Statistical analysis 
The main development phases of the index, including the definition of data sets, validation 
and selection of specific predictive models, selection of metrics and index validation are 
represented in Figure 28. 
All statistical analyses were performed using R software (R Core Team 2013). 
Modeling method  
Ensemble modeling (EM) was used to predict taxon presence/absence based on their relation 
with environmental explanatory variables. Our ensemble modeling encompasses six 
predictive modeling methods including two regression techniques: generalized linear models 
and generalized additive models; two machine learning techniques: random forest and 
generalized boosted regression models; and two classification techniques: classification and 
regression trees and linear discriminant analysis. Those six methods have already been used in 
different EM studies (Araujo & New 2007; Marmion et al. 2009; Coetzee et al. 2009; 
Grenouillet et al. 2011; Lauzeral et al. 2012). The models were calibrated on a learning data 
set of 70% of REF155 (i.e. 108 sites) and used to predict six presence probabilities on a test 
data set composed of the 30% remaining sites (i.e. 47 sites). The six resulting presence 
probabilities were then averaged, giving rise to a presence probability as a function of 
measured environmental variables for each taxon and each site. This procedure was repeated 
with hundred different learning data set randomly selected (Fig. 28, Data set creation box, 
step 2). Finally, probability calculated on sites were then averaged, for each site and each 
taxon, to give its occurence probability. After validation of models accuracy to predict taxon 
presence in reference condition, taxons models selected were calibrated a second time with 
the entire REF155 data set, to ensure that the models gather the most information as possible.  
Models validation (Fig. 28, Taxon models selection box, Step 1) 
Validation of models was done following the “Fish Based Index” method developed by 
Oberdorff et al. (2001, 2002). We used mean of REF155 test data set presence estimation to 
validate each taxon-specific models obtained by comparing the observed occurrences Oocc 
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(number of sites occupied by a species) to the expected one Eocc = Σj pij where pij is the 
probability of observing taxon i in site j according to the model and j = 1 to 155 sites and i =1 
to 41 taxa. 
For each species (i), the predicted standard deviation SDocc is given by: 
𝑆𝐷𝑜𝑐𝑐 = 𝑝𝑖𝑗!   (1− 𝑝𝑖𝑗) 
The amount of deviation between expected and observed occurrences is then given by: 𝐷𝑜𝑐𝑐   =   𝑂𝑜𝑐𝑐  −   𝐸𝑜𝑜𝑐𝑆𝐷𝑜𝑐𝑐    
Docc corresponds to the standardized residuals around the prediction line of observed vs. 
predicted occurrences. If the models are valid it is expected that: (1) for each taxon model, 
Docc will be encountered in the [-1.96 ; 1.96] confidence interval; (2) the intercept of the 
regression line of observed vs. predicted occurrences will not be statistically different from 
zero (t.test,  p > 0.05) and that the slope will not be statistically different from one (t.test,  p > 
0.05); (3) that Docc was normally distributed with zero mean (t.test,  p > 0.05).  
The same tests have been applied for the three independent disturbed data sets, RIL16, 
FOG23 and CUG28 with inverse expectations induced by disturbances: (1) for each taxon 
model, Docc will not be encountered in the [-1.96 ; 1.96] confidence interval; (2) the slope 
will be lower than one and/or the intercept will be less than zero, (3) the mean of Docc will be 
less than zero. 
Taxa for which Docc were higher than 1.96 were considered as tolerant taxon, and those with 
Docc lower than -1.96 were considered as intolerant taxon (Fig. 28, Taxon models selection 
box, Step 2). Finally, taxon being considered tolerant or intolerant for at least one disturbance 
were selected for models aggregation according to candidate metrics (Fig. 28, Index 
development box), whereas taxons being considered tolerant for one disturbance and 
intolerant for another disturbance were not selected (Table 11, 12). 
The theoretical variance differs between species, which violates the assumption of 
homogeneity of variance needed in regression test. Weighted least squares were so used in 
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regressing observed vs. predicted values (Draper & Smith 1966) with the reciprocals of 
SDocc as weights. 
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Table 12: Observed taxons occurrences (Oocc), expected taxons occurrences (Eocc) and standardized deviation between the expected and observed taxons occurrences 
(Docc) within the data set of 155 reference sites (REF155) and the data set of sites disturbed by RIL 
 REF155  RIL16  FOG23  CUG28 
Taxon Oocc Eocc Docc  Oocc Eocc Docc  Oocc Eocc Docc  Oocc Eocc Docc 
Genus species        
 
       
Anablepsoides igneus* 38 38.003 -0.001  0 4.393 -2.624 
 
0 3.483 -2.133  1 6.131 -2.643 
Bryconops affinis 52 51.777 0.044  5 3.949 0.707 
 
11 11.452 -0.204  14 15.153 -0.503 
Crenicichla albopunctata* 25 25.580 -0.141  0 3.312 -2.334 
 
5 6.586 -0.842  1 9.209 -3.702 
Crenicichla saxatilisᶿ 37 38.161 -0.240  9 5.029 2.315 
 
9 5.232 2.062  5 5.744 -0.374 
Gymnotus carapo* 78 78.154 -0.026  6 10.565 -2.458 
 
4 11.595 -3.247  3 13.916 -4.314 
Gymnotus coropinae* 61 61.420 -0.076  7 7.773 -0.402 
 
5 8.584 -1.665  2 10.416 -3.442 
Hemigrammus ocellifer 25 25.395 -0.091  3 3.003 -0.002 
 
4 4.244 -0.135  2 4.554 -1.390 
Hemigrammus unilineatus 45 45.657 -0.135  8 8.135 -0.073 
 
9 4.920 2.174  0 7.160 -3.511 
Hoplias aimara 26 26.724 -0.175  1 1.328 -0.321 
 
1 3.626 -1.607  7 5.350 0.834 
Ituglanis nebulosus 31 30.063 0.242  0 1.859 -1.526 
 
3 2.165 0.639  2 4.130 -1.443 
Krobia aff. guianensis sp1* 26 25.798 0.049  5 3.439 0.986 
 
1 4.850 -2.248  3 4.927 -1.087 
Krobia aff. guianensis sp2 34 34.648 -0.141  2 2.644 -0.476 
 
7 6.783 0.106  10 10.096 -0.041 
Laimosemion agilae* 28 28.780 -0.183  2 5.319 -1.931 
 
3 3.018 -0.012  0 3.706 -2.237 
Laimosemion geayi 26 26.458 -0.103  2 2.935 -0.634 
 
3 3.707 -0.423  5 5.553 -0.286 
Laimosemion xiphidius 25 26.211 -0.287  5 4.122 0.576 
 
4 3.756 0.151  2 2.953 -0.614 
Moenkhausia chrysargyrea* 44 43.936 0.013  1 6.077 -2.864 
 
2 7.314 -2.607  9 8.460 0.236 
Moenkhausia collettii 37 36.966 0.007  5 3.262 1.123 
 
3 4.758 -0.971  3 5.391 -1.210 
Moenkhausia oligolepis* 62 61.845 0.028  1 6.141 -2.857 
 
8 10.648 -1.158  9 14.286 -2.096 
Moenkhausia surinamensis 24 24.106 -0.025  0 2.245 -1.803 
 
2 6.066 -2.080  13 8.453 2.089 
Genus        
 
       
Anablepsoides* 52 51.859 0.027  2 6.004 -2.196 
 
0 6.113 -3.041  3 9.941 -3.355 
Ancistrus 49 49.209 -0.038  3 5.458 -1.342 
 
14 9.792 1.881  7 9.143 -0.926 
Astyanaxᶿ 24 24.197 -0.046  1 2.628 -1.127 
 
11 5.899 2.581  12 6.079 2.827 
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Batrochoglanis 40 40.398 -0.082  5 5.137 -0.079 
 
5 5.227 -0.120  6 6.774 -0.363 
Bryconamericus 57 56.204 0.148  4 5.199 -0.711 
 
20 14.929 2.380  7 17.321 -4.701 
Bryconops 73 72.782 0.047  9 6.135 1.756 
 
13 14.595 -0.797  16 18.577 -1.310 
Characidium 51 51.791 -0.149  4 3.925 0.047 
 
12 9.532 1.087  9 11.214 -0.934 
Copella 70 71.883 -0.386  11 12.134 -0.732 
 
8 10.273 -1.197  9 10.279 -0.604 
Corydorasᶿ 31 31.976 -0.218  2 2.422 -0.307 
 
8 3.401 2.797  5 5.970 -0.464 
Helogenes* 80 79.641 0.063  10 10.128 -0.070 
 
8 14.336 -2.848  6 14.784 -3.620 
Hyphessobrycon* 37 36.665 0.069  4 3.740 0.163 
 
2 6.307 -2.144  1 6.737 -2.670 
Jupiaba 45 44.907 0.018  4 3.838 0.106 
 
7 9.125 -0.946  11 12.303 -0.553 
Leporinus 27 27.352 -0.082  2 2.185 -0.155 
 
8 6.008 1.047  11 7.760 1.513 
Lithoxusᶿ 32 31.571 0.095  1 1.264 -0.247 
 
10 3.255 4.116  3 5.440 -1.253 
Microcharacidium* 26 26.439 -0.101  1 2.738 -1.229 
 
0 3.764 -2.219  1 5.623 -2.296 
Nannacara 44 43.742 0.057  11 7.662 2.010 
 
2 4.871 -1.723  1 5.661 -2.608 
Pimelodellaᶿ 46 47.944 -0.383  6 3.492 1.679 
 
9 8.225 0.383  16 10.030 2.567 
Poptella* 36 36.442 -0.100  1 2.417 -1.168 
 
2 7.550 -2.870  9 10.930 -0.864 
Pyrrhulina* 80 79.778 0.043  8 12.447 -2.931 
 
7 12.873 -2.632  5 14.478 -4.067 
Sternopygusᶿ 45 45.657 -0.129  4 3.719 0.180 
 
6 8.895 -1.380  16 10.828 2.231 
Family        
 
       
Hypopomidae* 31 31.520 -0.110  1 4.505 -2.044 
 
5 5.733 -0.362  4 6.371 -1.115 
Trichomycteridae 46 46.106 -0.022   1 4.000 -1.815   6 4.021 1.137   2 5.600 -1.860 
* Taxons for which at least one Docc value from disturbed data set is lower than -2, and is after considered as intolerant taxon. 
ᶿ     Taxons for which at least one Docc value from disturbed data set is higher than -2, and is after considered as tolerant taxon. 
The remaining taxons in bold have one Docc value from disturbed data set higher than 2 and one value lower than -2, so could be considered as tolerant or intolerant 
giving the disturbance considered. 
128 
 
Metrics validation (Fig. 28, Index development box) 
The first step of metrics validation was done following the same procedure as previously, but 
with i the site and j the species considered, assessing the number of taxons forming each 
metric in each site. Each metric has to respond correctly to the previous expectations. This 
means that each metric regression line of observed vs. predicted species richness by site will 
have a slope of one and intercept of zero, with residuals mean equal to zero for REF155 
(t.tests, p > 0.05). Normality distribution of REF155 residuals was also checked visually for 
every metrics. 
The second step was to verify metrics reliability to detect disturbance (Fig. 28, Index 
development box). Inverse trend is expected for the disturbed data sets (i.e. metric regression 
line of observed vs. predicted species richness by site will have a slope different from one or 
intercept different from zero, with residuals mean different from zero), proving effect of 
disturbances on metrics. We retained metrics for which mean standardized residual values for 
at least one disturbed data set were significantly higher or lower than these obtained with 
REF155 (unilateral t-test, p < 0.05/number of metrics retained, Table 13). We used 
Bonferroni correction for multiple comparisons at this step.   
The third step was to verify that the score given by remaining metrics were not strongly 
correlated (i.e. Pearson’s r = 0.8 or r = -0.8). For this step, residuals of the remaining metrics 
were standardized through division by the REF155 standard deviation, then transformed in 
score according to Pont et al. transformation (2007). The standardized residual values tended 
to decrease for the three metrics retained (Table 13), so they were transformed by using 
pnorm function. For this case (i.e. metric expected to decrease with disturbance), the 
probability that a given independent site with a standardized residual value of x being a 
reference site was < pnorm(x). This is the value of the cumulative normal distribution. This 
transformation presents the advantage that all metrics will vary between zero and one, 
whereas standardized residuals have not finite values, and all metrics will have the same 
response to disturbance (i.e. a decrease). After transformation, for all metrics at all sites, 
metric values reflect the probability for a given site to be a reference site. An independent site 
that fits perfectly with the prediction will have a final metric value of 0.5, whereas the value 
for an impaired site would decrease when disturbance intensity increases. For more 
explanation, see Pont et al. (2007).  
129 
 
Table13: Mean standardized deviation values (D mean value) for REF155 and the three disturbed data set (RIL16, FOG23, CUG28). p-values  of student’s t-test applied to 
REF 155 and zero , REF155 and RIL16, REF155 and FOG23, REF155 and CUG28 (according to Bonferroni correction for multiple tests, the significance criteria was set at a 
conservative p < 0.05/9). 
  










D mean = 0 
(student’s t-
test p-value) 
 D mean value  p-value (student’s t-test) 
place in the water column         
Number of Intolerant 




-0.206 -0.799 -0.735 
 
0.612 < 0.001 0.003 
Number of Tolerant 




0.236 0.971 0.095 
 
0.696 0.01 0.869 
Number of Intolerant 
BenthoPelagic Taxa (NIBPT) 
	   ̶̶―	   ̶̶―	   	   ̶̶―	   ̶̶―	   ̶̶―	   	   ̶̶―	   ̶̶―	   ̶̶―	  
Number of Tolerant 




0.247 0.35 0.556 
 
0.564 0.208 0.026 
Number of Intolerant 




-1.172 -0.856 -1.147 
 
< 0.001 < 0.001 < 0.001 
specific habitat             
Number of Intolerant 




-1.505 -1.49 -1.911 
 
< 0.001 < 0.001 < 0.001 
Number of Tolerant Stream 




0.443 0.866 -0.15 
 
0.543 0.06 1 
Number of Tolerant 




-0.121 0.134 0.652 
 
1 1 0.007 
Trophic guild             
Number of Intolerant 
Omnivorous Taxa (NIOT) 
	   ̶̶―	   ̶̶―	   	   ̶̶―	   ̶̶―	   ̶̶―	   	   ̶̶―	   ̶̶―	   ̶̶―	  
Number of Tolerant 




0.098 0.46 0.651 
 
0.964 0.182 0.009 
Tolerant/Intolerant taxon             
Number of Intolerant Taxa (NIT) 	   ̶̶―	   ̶̶―	   	   ̶̶―	   ̶̶―	   ̶̶―	   	   ̶̶―	   ̶̶―	   ̶̶―	  




Figure 29: Plots of expected vs. observed taxon occurrence values for the reference 
(REF155) and disturbed data sets (RIL16, FOG28 and CUG32, see text for 
abbreviations): a) REF155, R² = 0.998, p < 0.001; b) RIL16, R² = 0.509, p < 0.001; c) 
FOG28, R² = 0.456, p  < 0.001; d) CUG32, R² = 0.352, p < 0.001. Dashed lines are the 
expected regression line (0,1), straight coloured lines the regression lines and dotted lines 
the limit which confine the taxon non impacted by the disturbance from the impacted one.  
 
The fourth step was to verify that metrics score allow discriminating reference sites from 
impaired sites. Expectations are: the mean of the metric score in REF155 data set and 
TEST29 independent reference dataset should not be different from 0.5 (t.tests, p > 0.05), 
whereas the mean score in the disturbed data sets should be statistically different from the 
ones of validation data sets (t.tests, p > 0.05). 
Index validation (Fig.28 Index development box) 
The final index was obtained by adding scores of the n retained metrics, and then by rescaling 
this score from zero to one. The same procedure as the fourth step of metrics validation was 





Validation of the 41 taxon models and assessment of their capacity in discriminating 
perturbations (Fig. 28, taxon models selection box) 
Fig. 29 shows the relationships between Eocc and Oocc values for every datasets. In the case 
of REF155 validation data set (Fig. 29 a) the regression was highly significant (n = 155, R² = 
0.998, p < 0.001). The intercept of the regression line was not statistically different from zero 
(Student’s t.tests n = 155, t = -1.624, p = 0.112) and the slope was not different from one (n = 
155, t = 0.572, p = 0.570). The mean of Docc differed from zero (-0.061, t(40) = -3.020, p = 
0.004, 95% confidence limits: [-0.102 ˗ -0.020]). Models globally underestimate presence of 
taxon, but given very low mean value and 95% confidence limits estimates, this 
underestimation was considered acceptable. The taxon specific models correctly predict 
presence and absence of species for 54-88 % of REF155 sites depending on the species (mean 
= 0.792; median = 0.806). Thus, species specific models performed well in the validation 
procedures, without any Docc > 2 or < -2. For disturbed data sets (RIL16, FOG23, CUG28) 
(Fig. 29 b, c, d), the relationships between Eocc and Oocc were weaker (for RIL16, n = 16, R² 
= 0.509, p < 0.001; for FOG23, n = 23, R² = 0.340, p < 0.001, for CUG28, n = 28, R² = 0.309, 
p < 0.001). The intercept of the regression line was not statistically different from zero (for 
RIL16, n = 16, t = -0.495, p = 0.623; for FOG23, n = 23, t = 0.579, p = 0.579, for CUG28, n = 
28, t = 0.052, p = 0.958) but the slope was statistically lower than one for CUG28 (for RIL16, 
n = 16, t = -0.937, p = 0.354; for FOG23, n = 23, t = -1.467, p = 0.151, for CUG28, n = 28, t = 
-1.751, p = 0.087). 
However, predictive models are less efficient in predicting presence and absence for the 3 
disturbed data sets. The models correctly predict presence and absence for 43-100% of RIL16 
sites, 43-100% of FOG23 sites and 32-96% of CUG28 sites (mean = 0.795; median = 0.750; 
mean = 0.688; median = 0.695; mean = 0.731; median =0.750 for RIL16, FOG23 and CUG28 
sites, respectively). 
Dispersion of points around the prediction was high (Fig. 29 b, c, d). Taxon for which the 
differences between Eocc and Oocc are > 2 are visualized by the symbols outside of dotted 
line on Fig. 3. They were considered as tolerant or intolerant species for the metrics 
definition, if their standardized residual (Docc) were > 2 or < -2 (i.e. significantly different 
from 0) for at least one disturbed data set, respectively (Table 12). According to this criterion, 
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15 taxons showed occurrence underestimation, and hence were considered as intolerant 
taxons (see Table 12). On the contrary, 6 taxons were over estimated (Astyanax, Corydoras, 
Lithoxus, Pimelodella, Sternopygus genus and Crenicichla saxatilis) were over estimated in at 
least one disturbed datasets, so were considered as tolerant. Finally, Bryconamericus, 
Nannacara, Hemigrammus unilineatus and Moenkhausia surinamensis were over or 
underestimated according to the disturbed data set considered, so were not considered for 
metrics creation (Table 12). 
 
Metric validation and selection (Fig. 28, Index development box) 
During the first selection step using REF155 dataset, 3 metrics were excluded. 
NIBPT, NIT, NIOT metrics were excluded because their regression line intercepts of 
observed versus predicted value by site and/or slope were significantly different from 0 and 1, 
respectively (table 14). No strong non-normality in residual distribution was recorded. All 
remaining metrics had a mean value of standardized residuals not different from zero (p > 
0.05, Table 13). 
Among remaining metrics, NTBT, NTBPT, NTOT, NTT and NTUHT were excluded because 
their mean standardized deviation for disturbed data sets were not statistically different from 
REF155 mean standardized deviation (these metrics did not significantly react to at least one 
disturbances type (Table 14)).   
At the third selection step, consisting to evaluate correlation between remaining metrics, the 
three metrics (namely NBIT, NISHT and NIST) were not strongly correlated (Pearson’s 
coefficient r < 0.7 for all correlation between these three metrics) and so were retained in our 




Figure 30: Boxplots of REF155, TEST29, RIL16, FOG23 and CUG28 scores, for the three metrics 
retained in the index: a) Number of Intolerant Benthic Taxon (NIBT); b) Number of Intolerant Stream 
Habitat Taxon (NISHT); c) Number of Intolerant Surface Taxons (NIST). Limit of the box represented 
first and third quartile, the bold line median and whiskers extreme values. 
Finally, during the last selection step, every metrics showed that they allow discriminating 
reference from impaired sites (Fig. 30).  
Table 14: intercept and slope of the relation between observed and predicted values for metrics calculated with 
REF155 dataset. 
	   	   intercept	   p-­‐value	   slope	   p-­‐value	  
place	  in	  the	  water	  column	   	   	   	   	   	  
Number of Intolerant Benthic Taxon  (NIBT) -­‐0.1144	   0.311	   0.1664	   0.27	  
Number of Tolerant Benthic Taxon  (NTBT) -0.0436 0.699 0.0383 0.778 
Number of Intolerant BenthoPelagic Taxon (NIBPT) -0.5676 0.0571 0.2158 0.0425 
Number of Tolerant BenthoPelagic Taxon (NTBPT) 0.0759 0.624 -0.1276 0.538 
Number of Intolerant Surface Taxons (NIST) 0.0341 0.876 -0.0287 0.858 
specific	  habitat	    	   	   	   	  
Number of Intolerant Stream Habitat Taxon (NISHT) -0.7623 0.139 0.1824 0.13 
Number of Tolerant Stream Habitat Taxon (NTSHT) 0.1313 0.225 -0.3023 0.173 
Number of Tolerant Ubiquitous Habitat Taxons (NTUHT) 0.0686 0.497 -0.1646 0.418 
Trophic	  guild	    	   	   	   	  
Number of Intolerant Omnivorous Taxons (NIOT) -1.06 0.0313 0.2396 0.0249 
Number of Tolerant Omnivorous Taxons (NTOT) -0.1040 0.444 0.0825 0.507 
Tolerant/Intolerant	  taxon	    	   	   	   	  
Number of Intolerant Taxons (NIT) -1.0154 0.0485 0.2203 0.0411 
Number of Tolerant Taxon (NTT) 0.0349 0.881 -0.0452 0.767 




Figure 31: Percentage of sites for REF155, TEST29 and the three disturbed data sets as a function of each 
value of index scores. The optimal cut off level for assemblage “impairment” correspond to the intercept of 
the REF155 and disturbed data sets curves. The ratings were established as follows: excellent status: [0.793 
– 1.000]; good status: [0.340 – 0.793]; poor status: [0.208 – 0.340]; bad status: [0.049 – 0.208]; very bad 
status: [0.000 – 0.049. Dark green cube represent REF155 sites index values, green cross TEST29 sites 
index values, yellow triangles RIL16 sites index values, orange circles FOG23 sites index values and red 
circles CUG28 sites index values. 
Index calculation and validation (Fig. 28, Index development box) 
Final index scores were computed for all datasets (REF155, RIL16, FOG23, CUG28 and 
TEST29) by summing scores for the three remaining metrics as described above. As expected, 
the means of the index scores did not differ from the expected value of 0.5, neither for 
REF155 (mean = 0.486, p = 0.434) nor for the independent reference data set TEST29 (mean 
=0.481, p = 0.666), whereas means of the index scores from three disturbed datasets 
significantly different from the REF155 mean (mean =0.291, p = 0.001; mean =0.231, p < 
0.001; mean = 0.197, p < 0.001 for RIL16, FOG23 and CUG28 respectively).  
Rating the final index  




Figure 32: Distribution of sites by integrity classes for REF155, 
TEST29, RIL16, FOG23 and CUG28. 
 
function of each value of index scores is shown in Fig. 31. The cut-off level for assemblage 
“impairment” was set at an index value of 0.34 (i.e. we considered a local assemblage to be 
“impaired” if the index value was higher than this value). This roughly corresponds to the 
intercept of the reference and disturbed curves as proposed by Oberdorff et al. (2002). 71 % 
of the REF155 sites and 69 % of the disturbed sites being correctly classified as reference and 
disturbed sites, respectively. TEST29 had 72 % of its value under the limit of 0.34, i.e. 
correctly classified as reference sites. Fig. 31 was used to establish different ranges of 
qualitative assessments (i.e. integrity classes for index scores. The ratings were established as: 
excellent status: [0.793 – 1.000] (none of the disturbed sites values are > 0.793); good status: 
[0.340 – 0.793] (0.340 being the cut-off level for assemblage “impairment”); poor status: 
[0.208 – 0.340] (0.208 corresponding to the value for which less than 10% of the REF155 
sites are misclassified); bad status: [0.049 – 0.208] (0.049 corresponding to the value for 
which no REF155 sites are misclassified); very bad status: [0.000 – 0.049].  
Fig. 32 shows the distribution 
of sites by integrity classes 
for all datasets. Overall, the 
index performed well in 
discriminating between 
reference and disturbed sites 
and in distributing sites along 




Our fish based index, using Ensemble Modelling techniques has been proved efficient to 
measure the biotic integrity of Guianese streams. Our ability to reliably predict was probably 
enhanced by the combination of linear and non-linear modelling techniques that is the well 
recognized strength of ensemble models (Araujo & New 2007). Our models also benefitted 
from our selection of environmental parameters that consider both the regional and local 
processes influencing the fish distribution (Jackson et al. 2001; Pont et al. 2006; Tejerina-
Garro et al. 2006). Our approach, although based on a standard fish biotic index methodology 
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(Oberdorff et al. 2001, 2002), using a reference condition approach, integrates the current 
theoretical background on the scale dependency in the distribution determinants of the fish 
fauna and the recent developments of predictive models (i.e. ensemble models). It was 
nevertheless possible to model the occurence of only 19 out of the 167 species found in the 
guianese streams. This was due to the known dominance of rare species in the tropics (ter 
Steege et al. 2013). Such a problem was considered by considering higher taxonomic levels 
(genera and families) and hence maximise the number of considered taxa. This is an important 
issue as maximizing the number of considered taxa also maximises the sensitivities and 
responses to anthropic disturbances and hence enhances the relevance and robustness of 
indices (Karr 1981). Indeed the efficiency of our index is acceptable as more than 70% of the 
sites were correctly classified. Such an efficiency was comparable to efficiencies found in 
others studies (Oberdorff et al. 2002; Tejerina-Garro et al. 2006; Pont et al. 2007). From a 
practical point of view, our fish based index is a first attempt to develop an index of biological 
integrity in Neotropical streams. Such a development answers a considerable societal need, as 
the amazonian region faces strong anthropic disturbances associated to industrial development 
and population growth. For instance, the human population growth in French Guiana exceeds 
10 percent per year, and the illegal gold-mining sites number increased by 120% between 
2011 and 2013 (Coppel et al. 2008). There is therefore a pressing need to be able to measure 
and follow the biotic integrity of aquatic ecostystems. This has been legaly translated as the 
Water Framework Directive (EU Water Framework Directive 2000) in the case of French 
Guiana, which is part of Europe from an administrative point of view. Indeed the European 
Union (EU) water policy, requests restoration and maintenance of “healthy” aquatic 
ecosystems following the assessment of their hydro-morphological, chemical and biological 
characteristics (EU Water Framework Directive 2000). It states that all European rivers 
should be assessed and classified to five pre-defined levels of ecological integrity ranging 
from excellent status (reference condition), to very bad status, via reference condition 
approach using bioassessment tools, including fish. Our index hence fits with the standards of 
the WFD and it can therefore be directly implemented for river management. 
It should nevertheless be noticed that our index is largely perfectible, as it is based on only 
three metrics. Although a low number of metrics has already been proved efficient in fish 
based indices (Roth et al. 1998), increasing the number of considered metrics might enhance 
index reliability (Roset et al. 2007). In the same way, complementary biological information 
on the species biology is desirable to better explain the response of the fauna to anthropic 
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disturbances, and finally future works should also focus on a more precise quantification of 
anthropic impacts, that are here considered in a qualitative way. That might explain the wide 
range of index scores for the three considered disturbances. Despite these limitations, the 
quality of our index makes it a new and promising tool to evaluate the integrity of aquatic 




 CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES 
Cette étude est le premier programme de cette ampleur concernant les petits cours d’eau 
néotropicaux. Il a permis d’initier une base de données concernant aussi bien les 
caractéristiques physico-chimiques des habitats que les poissons des PME. C’est donc 
actuellement la base de données la plus importante jamais acquise sur les communautés de 
poissons des PME de Guyane, et plus largement de la région Amazonienne. Ces travaux se 
sont appuyés sur des connaissances taxonomiques largement développées durant les dernières 
décennies (Planquette et al. 1996; Keith et al. 2000; Le Bail et al. 2000, 2012). Nos travaux 
ont ainsi permis d’actualiser et de renforcer nos connaissances à propos de la distribution des 
espèces sur le territoire guyanais, mais également sur les communautés dans leur ensemble. 
Nous avons également contribué à développer les connaissances biologiques de base sur les 
espèces, ce qui nous a par exemple permis de publier les relations taille-poids, pour les 
espèces les plus courantes (article P2). Les travaux des différents partenaires, basés sur des 
analyses effectuées sur les échantillons prélevés sur les poissons, devraient aussi permettre 
d’améliorer ces connaissances. Plusieurs programmes de recherche se sont donc développés 
autour de cette base et des échantillons associés (cf. Chapitre II.6). Dans notre cas, 
l’exploitation des données a permis tout d’abord de définir l’organisation des habitats et 
communautés de poissons dans les habitats non perturbés (articles P3 et P4). Ceci nous a 
permis par la suite, en définissant les conditions de référence, de confirmer l’impact délétère 
de l’orpaillage, qui affecte aussi bien l’habitat physique que le compartiment biologique. 
Nous avons aussi pu constater un impact faible mais significatif de l’exploitation forestière 
« à faible impact », qui porte donc bien son nom. Enfin, conformément au cahier des charges 
du projet PME, un indice préliminaire a été construit (article P5), et ce malgré les limites 
inhérentes au manque de connaissances relatives aux espèces, aux habitats, et l’absence de 
données quantifiées concernant les impacts anthropiques, qui ont donc été considérés de 
manière qualitative. Il est également nécessaire de noter que notre indice fournit des scores 
pertinents malgré sa construction sur un nombre relativement modeste de sites 
comparativement aux autres « indices poissons » (par exemple, l’Indice Poisson Rivière de 
France métropolitaine, l’IPR, se base sur 738 sites de référence et 88 sites perturbés 
(Oberdorff et al. 2002)). L’accumulation des connaissances grâce à ce travail et aux 
programmes des partenaires qui sont en cours, apporte de nouvelles pistes de réflexions et 
perspectives, quand à l’amélioration de l’acquisition de données sur le terrain, l’amélioration 
de la connaissance des effets des activités forestières et aurifères sur le compartiment 
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aquatique en Guyane, et ainsi l’amélioration de la qualité et de la fiabilité de l’indice 
préliminaire proposé.  
VERS	  UNE	  METHODE	  NON	  INVASIVE	  D'INVENTAIRE	  DE	  POISSONS	  
Une partie importante du travail de cette thèse a consisté à construire la base de données. 
Celle-ci a été acquise grâce à des échantillonnages à la roténone, utilisée suite à l’obtention 
d’une dérogation dans le cadre d’échantillonnages scientifiques. Malgré nos efforts pour 
développer une alternative à l’utilisation d’ichthyotoxiques (chapitre I, article P1), nous ne 
sommes pas en mesure de proposer une technique efficace et non destructive applicable sur 
l’ensemble des PME de Guyane. Une piste de reflexion qui me paraît intéressante à 
approfondir est l’utilisation de l’ « ADN environnemental » (Taberlet et al. 2012a).  Cette 
technique propose d’identifier les espèces grâce à l’ADN détritique présent dans le milieu. Le 
terme d’ADN environnemental (ADNe) est utilisé pour la première fois en 1987 (Ogram et al. 
1987). Il définit l’ADN pouvant être extrait d’échantillons environnementaux de sol, d’eau ou 
d’air, sans avoir besoin d’isoler au préalable les individus cibles. L'ADNe est constitué d'un 
mélange d'ADN intracellulaire provenant de cellules vivantes et d'ADN extracellulaire issu de 
cellules dont la structure a été dégradée (Taberlet et al. 2012a). Ce mélange d’ADN provient 
donc de différents organismes. C’est dans les années 2000 que l’utilisation de l’ADNe a 
réellement émergé, avec diverses études menées sur les microorganismes présents dans le sol 
et l’eau (e.g. Rondon et al. (2000)), puis sur la méiofaune et la macrofaune (Bhadury et al. 
2006; Ficetola et al. 2008). L’étude de l’ADNe est rendue possible grâce au metabarcoding, 
qui provient de l’émergence des plateformes de séquençage de nouvelle génération (NGS). 
Elles ont été une avancée majeure de la technologie de séquençage (Shendure & Ji 2008; 
Glenn 2011), puisqu’elles ont une capacité de séquençage largement supérieure au 
séquençage Sanger utilisant l’électrophorèse capillaire (Taberlet et al. 2012b). Cette technique 
permet de détecter la présence de plusieurs espèces d’un même échantillon via le « code-
barre » ADN des espèces. Ce code barre est une séquence ADN spécifique à une espèce, 
permettant de l’identifier. Il a déjà été utilisé avec succès pour analyser des communautés de 
plantes à partir d’ADNe provenant d’échantillons de sol (Yoccoz et al. 2012), dans la 
recherche de la présence de vers de terre (Bienert et al. 2012) ou du contrôle de la biodiversité 
de vertébrés (Kenneth Andersen et al. 2012). La détection des poissons de mer s’est avérée 
efficace puisque le metabarcoding ADNe a permis de détecter la présence d’au moins autant 
d’espèces que neuf autres techniques (Thomsen et al. 2012). En France, l’ADNe a permis de 
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détecter la présence de 26 espèces de poissons d’eau douce de rivière lorsque la pêche 
électrique permettait d’en capturer 31, au sein de six rivières, en 2010, ce qui semble très 
prometteur (www.onema.fr/IMG/pdf/rencontre-Biodiversite-aquatique.pdf). Une limitation 
majeure de cette technique est que la détermination des espèces est dépendante de l’existance 
d’une base de référence moléculaire pour chaque espèce (Taberlet et al. 2012b). Cette librairie 
d’ADN a été constituée à partir des tissus collectés durant le projet PME et séquencés dans le 
cadre du Labex CEBA. A partir de cela, un simple échantillon d’eau sur une station pourrait 
nous donner l’occasion d’identifier les espèces composant un assemblage pisciaire local, sans 
avoir recours à l’utilisation de roténone. Un protocole d’échantillonnage d’eau permettant 
d’utiliser l’ADNe pourrait alors être appliqué aux stations de suivi DCE, sans aucun impact 
néfaste sur l’environnement. Le coût logistique, en termes de nombre de manipulateurs, de 
temps et de volume de matériel nécessaire sur le terrain, serait sûrement moindre que celui 
d’un échantillonnage à la roténone. Ceci permettrait donc aussi d’effectuer des 
échantillonnages sur un plus grand nombre de sites, et donc d’augmenter la couverture 
géographique de la base de données. L’acquisition de nouvelles données permettrait alors de 
tester l’indice, voire de le recalibrer sur une base de données comportant plus de sites. De la 
même façon, des échantillonnages pourraient être effectués dans des milieux où la technique 
roténone est difficile à utiliser. Les connaissances sur l’aire de distribution et l’habitat des 
espèces pourraient être approfondies.  
VERS	  UNE	  QUANTIFICATION	  PLUS	  PRECISE	  DES	  IMPACTS	  ANTHROPIQUES	  
Les perturbations considérées dans cette thèse résultent d’une classification qualitative à partir 
de photographies aériennes et de dires d’experts. Nous nous sommes donc limités à identifier 
3 types de perturbations sans quantification de l’intensité ou de la durée des perturbations sur 
chaque site.  
Concernant les activités forestières, il serait envisageable de metttre en place une 
collaboration avec l’ONF, qui effectue le suivi des parcelles exploitées, mais également 
d’utiliser des images aériennes ou satellitales pour mesurer la dynamique de développement 
des pistes forestières. Ceci pourrait contribuer à expliquer l’évolution temporelle de l’impact 
sur les habitats, ainsi que sur les communautés de poissons, comme cela a pu être démontré au 
Brésil, près de Manaus (Dias et al. 2010b). La mise en évidence d’un gradient temporel 
d’intensité de perturbation pourrait ainsi être un critère de quantification des perturbations.  
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Concernant l’orpaillage illégal, la même démarche de suivi temporel et d’étude de la 
résilience des habitats et assemblages pourrait être appliquée. Nous avons pris en compte des 
sites en cours d’orpaillage et anciennement orpaillés, mais n’avions pas l’information 
concernant la date de fin d’activité précise. De même, une information relative à l’intensité de 
l’activité, via le type de matériel utilisé, le nombre de travailleurs, la durée de l’activité, la 
superficie déforestée ou la longueur de linéaire de cours d’eau impactée, pourrait permettre de 
mieux comprendre les changements observés au sein des habitats et des assemblages. 
Malheureusement, ce type de donnée reste difficile à acquérir par des observations de terrain. 
Il est cependant probable que l’analyse d’images aériennes ou satellitaires puisse fournir des 
informations pertinentes sur la dynamique et l’ampleur des impacts humains, grâce à une 
quantification de la surface de bassin dégradée située en amont de chaque site. 
VERS	  UNE	  OPTIMISATION	  DE	  L'INDICE	  BIOTIQUE	  
L’obtention d’informations temporelles et quantitatives sur les impacts anthropiques serait 
souhaitable pour optimiser notre indice. En effet, les scores des indices sont généralement 
comparés à des indices d’intensité de perturbation (Pont et al. 2007), ce qui n’est pas le cas 
dans notre étude. En ce qui concerne les zones d’exploitation forestière, les scores obtenus 
sont extrêmes, certains scores étant excellents, de l’ordre des meilleurs scores des sites de 
référence, alors que d’autres sont les plus médiocres de l’ensemble des sites perturbés (cf. 
chapitre IV.2, Fig. 31 et 32). La comparaison des scores des sites soumis à exploitation 
forestière en fonction de la durée de fin de l’activité pourrait fournir une explication aux 
disparités des scores des sites d’exploitation forestière. 
Il en va de même pour les sites orpaillés. La notion temporelle et une échelle d’intensité de 
perturbation pourraient permettre de justifier les scores obtenus. 
 Le même type de travail pourrait également être effectué pour les sites de référence, qui ne 
sont pas tous totalement exempts de perturbations anthropiques. Certains de ces sites se 
trouvent dans des zones ou une certaine activité a pu être développée dans les environs des 
sites d’échantillonnage, alors que d’autres sont totalement exempts de présence humaine. Par 
exemple, des restes de pêche à la nivrée ont pu être observés sur certaines rivières, ou encore 
des zones de cultures de petite envergure, disséminées sur la tête de bassin considérée. La 
différenciation, qualitative, des zones totalement pristines des zones d’activité ou de présence 
humaine potentielle, pourrait permettre d’affiner la délimitation des classes de qualité de 
l’indice. L’indice préliminaire développé ici permet de classer correctement environ 70 % des 
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sites (référence et perturbés confondus), malgré le fait qu’il ne prend en compte les 
perturbations que de manière qualitative. Ceci est d’autant plus remarquable que ces 
perturbations sont d’intensité relativement faible par rapport à celles généralement étudiées 
(coupe rase, mines à ciel ouvert de grande ampleur), et laisse penser que notre indice pourrait 
être grandement amélioré par l’obtention d’informations quantitatives sur les perturbations, et 
qualitatives sur les références, permettant de différencier les sites totalement pristines des sites 
potentiellement soumis à activité humaine localisée dans le temps et/ou l’espace. 
VERS	  UNE	  GENERALISATION	  DE	  L’INDICE	  
Il est important de noter que la Guyane connaît une expansion démographique notable. Il en 
résulte un important processus de changement d’utilisation des terres, qui s’accentuera 
probablement à l’avenir. Dans ce contexte, il est nécessaire et urgent de collecter des 
informations sur les sites encore non perturbés, pour constituer une base de référence la plus 
complète possible. En effet, la qualité d’un indice biotique est généralement dépendante de 
notre capacité à prédire la distribution des espèces en l’absence de perturbations humaines. 
Notre travail a permis de collecter des données dans des zones réellement pristines. Ces 
données en condition de référence sont donc un atout majeur de ce travail. Certains sites de 
référence dans notre étude subiront très probablement des perturbations dues au 
développement urbain, industriel et agricole en cours sur le territoire Guyanais. Les 
échantillonnages effectués lors de cette étude pourront donc permettre de comparer les 
assemblages des sites avant et après perturbation anthropique. L’étude de l’évolution des 
habitats et des assemblages pisciaires en fonction des perturbations sera donc possible, avec 
pour point de comparaison les données actuelles de référence des sites. Cela pourrait 
permettre de mieux quantifier l’effet de ces futures perturbations sur la structure des habitats 
et assemblages associés. 
Dans le cadre du travail de généralisation de l’indice proposé ci-dessus, il sera probablement 
nécessaire de réviser notre sélection de métriques. En effet, certaines métriques non sensibles 
aux perturbations prises en compte dans cette étude,  seront peut être pertinentes pour 
quantifier de nouvelles perturbations telles que le développement urbain, les activités 
industrielles ou agricoles. L’indice dans sa forme actuelle ne comporte que 3 métriques. Bien 
que cela puisse être suffisant pour développer un indice efficace (Roth et al. 1998), le 
développement de nos connaissances vis-à-vis de la biologie des espèces pourrait permettre 
d’établir de nouvelles métriques, ou bien de mieux définir les métriques intégrées dans 
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l’indice. L’étude des isotopes stables, des échantillons prélevés sur les poissons de cette étude 
pourrait permettre, par exemple, de définir de façon plus précise les guildes trophiques 
guyanaises. Ces nouvelles guildes pourront alors être des métriques potentielles à tester. 
Le projet PME dont fait partie cette thèse, comporte un volet portant sur l’étude des 
macroinvertébrés et l’établissement d’un indice biotique qui leur est relatif. Ces invertébrés 
ont été collectés sur les mêmes sites que les poissons. La comparaison des scores des deux 
indices pour une même station pourrait être informative. Ces deux indices utilisant des 
approches différentes (l’indice basé sur les invertébrés se basant sur une approche « type 
spécifique »), il sera intéressant de voir à quel point les résultats seront complémentaires ou 
divergents, et dans quels cas les indices offrent une estimation différente de l’intégrité 
biologique. Cela permettra peut-être de mieux comprendre les limites de chaque indice, dû 
aux spécificités de chaque type d’indice et des approches utilisées, ainsi que leur capacité à 
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A. ANNEXE 1: SITES COMPOSANT LA BASE DE DONNEES UTILISEE DANS LE CADRE DE LA THESE. 
** Participation active à l’organisation, à l’échantillonnage, à l’identification et prélèvements sur les poissons, * Participation active à l’une des 
étapes, échantillonnage et/ou identification et prélèvements. 
BASSIN VERSANT NOM DE LA RIVIERE CODE SITE LATITUDE LONGITUDE PERTURBATION PROJET 
SINNAMARY Crique Relachée 1 REL1 5.05134 52.96782 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Relachée 2 REL2 5.04839 52.97517 Référence PME ** 
MANA Crique Valentin 2 VOL2 5.34270 53.66158 Référence PME ** 
MANA Crique Valentin 3 VOL3 5.35789 53.66336 Référence PME ** 
MANA Crique Valentin 4 VOL4 5.37639 53.66300 Référence PME ** 
SINNAMARY Carbet Georges GEO 5.09911 53.05293 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Lucifer LUC 4.78216 53.11461 Référence PME ** 
APPROUAGUES Crique Tortue TORT 4.21010 52.49145 Orpaillage illégal ancien PME ** 
COMTE Crique Petit Approuague PEAP 4.36481 52.32803 Orpaillage illégal ancien PME ** 
COMTE Crique Grillon GRI 4.27861 52.44469 Orpaillage illégal ancien PME ** 
COMTE Crique Rosette ROS 4.25463 52.57528 Orpaillage illégal ancien PME ** 
COMTE Crique Orapu ORAP 4.28392 52.49397 Orpaillage illégal ancien PME ** 
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COMTE Crique Tawin TAW 4.31006 52.39636 Orpaillage illégal ancien PME ** 
MANA Crique Grenouille GREN 4.71634 53.94367 Orpaillage illégal ancien PME ** 
MANA Crique à l'Est CEST 3.66264 53.22197 Orpaillage illégal ancien PME ** 
MANA Crique Korossibo KORO 5.16997 53.66222 Orpaillage illégal ancien PME ** 
MANA Crique Clanda CLAN 4.75431 53.96736 Orpaillage illégal ancien PME ** 
MANA Crique Violette VIO 4.73665 53.95892 Orpaillage illégal ancien PME ** 
MANA Crique Quad QUAD 4.74515 53.97761 Orpaillage illégal ancien PME ** 
SINNAMARY Crique Saint Elie ELIE 5.25744 53.05544 Orpaillage illégal ancien PME ** 
APPROUAGUES Crique La Boue 1 BOU1 4.15872 52.47205 Orpaillage illégal actuel PME ** 
APPROUAGUES Crique La Boue 2 BOU2 4.15872 52.47205 Orpaillage illégal actuel PME ** 
COMTE Crique Bois Bandé BOIS 4.28739 52.53672 Orpaillage illégal actuel PME ** 
COMTE Crique Blanc BLAN 4.19014 52.61742 Orpaillage illégal actuel PME ** 
MANA Crique Bordeaux BORD 4.73020 53.94101 Orpaillage illégal actuel PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S2 CHI2 3.18434 52.49210 Orpaillage illégal actuel PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S5 CHI5 3.18983 52.48989 Orpaillage illégal actuel PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S4 CHI4 3.18676 52.48546 Orpaillage illégal actuel PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S1 CHI1 3.18807 52.48833 Orpaillage illégal actuel PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S8 CHI8 3.18836 52.49176 Orpaillage illégal actuel PME ** 
APPROUAGUES Crique Saint Lucien STLU 4.19206 52.52858 Orpaillage illégal actuel PME ** 
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MARONI Crique Bakka A BAKA 4.44287 54.41400 Référence PME ** 
MARONI Crique Bakka B BAKB 4.44287 54.41400 Référence PME ** 
KOUROU Crique Humus HUM 4.91867 52.54702 Référence PME ** 
MANA Crique Petit-Laussat amont PLAM 5.37996 53.55004 Référence PME ** 
MANA Crique Petit-Laussat aval PLAV 5.40887 53.58121 Référence PME ** 
ORGANABO Crique Organabo ORGA 5.46971 53.53400 Référence PME ** 
OYAPOCK Crique Pied Saut SAUT 3.80605 51.89595 Référence PME ** 
OYAPOCK Crique Saut Maripa SM 3.85870 51.87103 Référence PME ** 
OYAPOCK Crique Marie MAR 3.87064 51.85653 Référence PME ** 
OYAPOCK Crique Minette MINE 3.82033 51.87500 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Toussaint TOUS 5.30908 53.05873 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Maman Lezard MAML 5.08492 53.01412 Référence PME ** 
MARONI Apa APA 5.34320 54.08369 Référence PME ** 
MARONI Crique des Cascades CASC 5.34760 54.10530 Référence PME ** 
MARONI Crique Bastien BAST 5.27003 54.23433 Référence PME ** 
MARONI Crique Pontat PONT 5.21758 48.28227 Référence PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S3 CHI3 3.18672 52.48670 Référence PME ** 
OYAPOCK Crique Chien S7 CHI7 3.18983 52.48575 Référence PME ** 
APPROUAGUES Affluent Crique Païra  PAIR 4.11500 52.05517 Référence PME ** 
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APPROUAGUES Affluent Crique Tortue TOAF 4.21008 52.49144 Référence PME ** 
APPROUAGUES Crique Calebasse CALE 3.60754 53.12216 Référence PME ** 
COMTE Affluent Crique Bois Bandé BBAF 4.25404 52.52960 Référence PME ** 
COMTE Affluent Crique Blanc BLAF 4.21086 52.59206 Référence PME ** 
KOUROU Crique Singe Rouge SG 4.95000 52.62500 Référence PME ** 
KOUROU Crique Galibi GAL 4.79289 52.71279 Référence PME ** 
KOUROU Crique Kampi KAM 4.82226 52.83291 Référence PME ** 
MACOURIA Crique Macouria MAC 4.95834 52.59666 Référence PME ** 
MANA Crique Montagne MONT 4.71200 53.94666 Référence PME ** 
MARONI Crique Kotika A KOTA 3.95954 54.25549 Référence PME ** 
MARONI Crique Kotika B KOTB 3.95954 54.25549 Référence PME ** 
MARONI Crique Nouvelle-France S1 NFS1 3.56573 53.19750 Référence PME ** 
MARONI Crique Nouvelle-France S2 NFS2 3.57697 53.19268 Référence PME ** 
MARONI Crique Nouvelle-France S3 NFS3 3.59726 53.17847 Référence PME ** 
MARONI Crique Nouvelle-France S4 NFS4 3.61284 53.16884 Référence PME ** 
MARONI Crique Nouvelle-France S5 NFS5 3.62707 53.16692 Référence PME ** 
MARONI Crique Nouvelle-France S6 NFS6 3.62707 53.16569 Référence PME ** 
MARONI Crique Grand Waki GWAK 3.17532 53.47130 Référence PME * 
OYAPOCK Crique Trois-Saut amont  3SAM 2.47833 52.87406 Référence RIMNES * 
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OYAPOCK Crique Trois-Saut aval  3SAV 2.47833 52.87406 Référence RIMNES * 
SINNAMARY Crique Saül SAUL 4.52854 52.94499 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Petit PET 5.33654 53.10353 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Pararé PARA 4.03906 52.67694 Référence PME ** 
SINNAMARY Crique Deux-Roros 2RO 4.36118 52.89933 Référence PME * 
SINNAMARY Crique Paracou PARA 5.28692 52.90708 Référence PME ** 
KOUROU Crique Eau Claire EAU 5.14711 52.87149 Référence PME ** 
COMTE Crique Dachine DAC 4.61006 52.42301 Exploitation forestière PME ** 
MANA Crique Gargoulette GAR 5.47196 53.57779 Exploitation forestière PME ** 
COMTE Crique Cacao CAC 4.56177 52.46061 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Tête de la Crique Tortue TETO 4.19344 52.52700 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Crique Kapiri 6 ONF6 4.15347 52.16586 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Crique Kapiri 7 ONF7 4.09117 52.09195 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Crique Kapiri 4 KAP4 4.08399 52.13098 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Crique Kapiri 5 KAP5 4.06904 52.11499 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Crique Kapiri 1 KAP1 4.13208 52.17138 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES Crique Kapiri 2  KAP2 4.10373 52.08655 Exploitation forestière PME ** 
APPROUAGUES crique Pararé 1 par1 4.03903 52.67677 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 2 par2 4.03864 52.67693 Référence CNRS Nouragues2 * 
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APPROUAGUES crique Pararé 3 par3 4.03815 52.67751 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 4 par4 4.04422 52.68780 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 5 par5 4.04423 52.68754 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 6 par6 4.04449 52.68752 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 7 par7 4.04862 52.69155 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 8 par8 4.04866 52.69170 Référence CNRS Nouragues2 * 
APPROUAGUES crique Pararé 9 par9 4.04818 52.69244 Référence CNRS Nouragues2 * 
MARONI Crique petite Waki I1a 2.41670 52.48986 Référence Mission Itoupé 
MARONI Crique petite Waki I2a 2.41705 52.48623 Référence Mission Itoupé 
MARONI Crique petite Waki I3a 2.39758 52.48500 Référence Mission Itoupé 
MARONI Crique petite Waki I4a 2.39724 52.48377 Référence Mission Itoupé 
OYAPOCK Crique petit Tamouri I5a 2.40162 52.51081 Référence Mission Itoupé 
OYAPOCK Crique petit Tamouri I6a 2.40194 52.51566 Référence Mission Itoupé 
OYAPOCK Crique Sable I7a 2.43008 52.47606 Référence Mission Itoupé 
OYAPOCK Crique Sable I8a 2.44090 52.49575 Référence Mission Itoupé 
APPROUAGUES Crique Parare1 T1 4.03617 52.56908 Orpaillage illégal actuel CNRS Nouragues1 
APPROUAGUES Crique Nouraguette T2 4.03580 52.65511 Orpaillage illégal actuel CNRS Nouragues1 
APPROUAGUES Crique Japigny O1 4.02469 52.62717 Orpaillage illégal actuel CNRS Nouragues1 
APPROUAGUES Crique Ately O2 3.99311 52.58707 Orpaillage illégal actuel CNRS Nouragues1 
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APPROUAGUES Crique Bonodeur A2 3.99928 52.56382 Orpaillage illégal actuel CNRS Nouragues1 
APPROUAGUES Crique Palmeraie A1 3.99509 52.56900 Orpaillage illégal actuel CNRS Nouragues1 
MARONI Crique Stephanie S9 3.60500 53.36028 Référence DIADEMA * 
MARONI Affluent crique Cariacou S8 3.72306 53.26222 Référence DIADEMA * 
MARONI Affluent crique Cariacou S7 3.71444 53.29778 Référence DIADEMA * 
MARONI Crique Cariacou S6 3.68111 53.26250 Référence DIADEMA * 
MARONI Affluent crique Limonade S5 3.68000 53.42306 Référence DIADEMA * 
MARONI Affluent crique Limonade S4 3.65611 53.34194 Référence DIADEMA * 
MARONI Affluent crique Limonade S3 3.78750 53.29583 Référence DIADEMA * 
MARONI Affluent crique Stéphanie S2 3.77139 53.23833 Référence DIADEMA * 
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Summary 
Length-weight relationship parameters of the form W = aLb are presented 
for 58 fish species representing 36 genus and 19 families captured in 
streams of French Guiana. Length-weight relationships for 53 of those 
species are estimated for the first time.  
Introduction 
Although an increasing interest is given to Amazonian and Guiana shield 
freshwaters, most studies dealt with large rivers and only a few were 
devoted to the fish fauna inhabiting small streams (but see Mol & Ouboter, 
2004; Brosse et al., 2011, 2013; Allard et al., 2014). Hence biological 
information on the stream fish fauna remains scarce. A recent fish survey 
was conducted on more than 95 streams of French Guiana. Fishes collected 
were used to provide estimates of the length-weight relationship parameters 





Materials and methods 
The fish collections were conducted in 2011 and 2012, during the dry 
season (from September to December). The 95 study sites were dispersed 
throughout French Guiana and belong to the 7 main river basins (Oyapock, 
Approuague, Comté, Sinnamary, Kourou, Mana and Maroni), but also from 
tributaries of smaller coastal rivers. All the sites were small streams (less 
than 1 metre deep and less than 10 metre width). Fish collections were 
achieved using PREDATOX, a 6.6% emulsifiable solution of rotenone 
extracted from Derris elliptica by Saphyr, Antibes, France. This allowed 
capturing all the fishes from the study area without body size selectivity. All 
individuals were identified to species in the laboratory according to 
Planquette et al., (1996), Keith et al., (2000) and Le Bail et al., (2000). 
Taxonomy was then actualised according to Le Bail et al. (2012). All fishes 
were SL measured to the nearest mm and weighed (TW) to the nearest 0.01 
g, with a calliper and a Sartorius-talent weighing scale, respectively. 
Standard length (SL) was preferred to total or fork lengths as SL is not 
sensitive to caudal fin injuries. This also avoided bias due to particular fish 
morphologies (e.g. Loricariidae that can have caudal filaments).   
The length-weight relationships in fish have the form: 
𝑇𝑊 = 𝑎𝑆𝐿!                                                                                                                                                                  (1) 
Where TW is total weight (g), SL the standard length (mm), a the intercept 
and b the slope; Standard error of “b” were calculated to detect significant 
deviation from isometric growth (b=3, Froese, 2006).  
The linearized equation of the (1) is of the form: 
  𝑇𝑊   =   log   𝑎 +   𝑏  log   𝑆𝐿                                                                                                                         (2)   
Parameters estimates and fit of (2) was done with linear regression. Length-
weight relationships were limited to the species represented by at least 20 
individuals to ensure the relevance of the linear regression models. All 
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linear regressions were carried out with the R software (R Development 
Core Team, 2011). Data was carefully checked when a and b values fall 
outside the 95% confidence interval given by FishBase. 
Results  
A total of 8827 individuals belonging to 58 species and 19 families were 
weighed and measured. The sample size, minimum and maximum SL and 
TW have been recovered for each species. The results of the length-weight 
linear regression analysis of the 58 fish species are given in Table 1, as well 
as the determination coefficient (r²), the intercept a, the slope b and their 
95% confidence interval. All the regressions were highly significant 
(P<0.001), with determination coefficient ranging from 0.909 
for Characidium zebra to 0.996 for Satanoperca rhynchitis. Some of the 
size range should look small, because of small size species, and we are 
confident that these ranges encompass all sizes range for our species 
considered. 
Discussion 
53 out of the 58 Length-Weight relationships we report are new. To our 
knowledge, among the considered species, length-weight relationships have 
only been reported for Astyanax bimaculatus, Characidium zebra, Hoplias 
malabaricus, Leporinus friderici and Rhamdia quelen from rivers and 
reservoir in Brazil (Da Costa et al., 2014, Antonetti et al., 2014, Benedito-
Cecilio et al., 1997, Orsi & Britton, 2012; Gubiani et al., 2009). Comparing 
our results with those given in Fish Base reveals some discrepancies. Indeed 
the a and b parameters of the length-weight relationship given in FishBase   
arise from a compilation of estimates from different genus or species 
belonging to the same family and having the same body shape (Froese et al., 
2013). Our results hence represent the first direct estimates of the length-
weight relationship for most of the considered species. Although the 
sampling was carried out only during the dry season, the length-weight 
relationships given here remain useful for most fish studies in the 
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Amazonian and Guiana Shield streams, as those studies are often conducted 
during the dry season to make fish capture easier and more efficient (e.g. 
Mol & Ouboter, 2004; Brosse et al., 2011, 2013; Allard et al., 2014).   
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Standard length (SL) (mm)-weight (TW) relationship for 58 fishes from the French Guiana streams, based on TW = aSLb 
    SL TW        
  n Min Max Min Max a b r² 
Order: Characiformes 
        Curimatidae 
        Cyphocharax helleri (Steindachner, 1876)* 38 2.6 10.0 0.35 29.20 0.0180 [0.0155-0.0210] 3.22 [3.14-3.31] 0.994 
Cyphocharax spilurus (Günther, 1864)* 21 2.3 9.0 0.18 18.80 0.0172 [0.0134-0.0221] 3.16 [3.01-3.32] 0.990 
Anostomidae 
        Anostomus brevior (Géry, 1963)* 23 3.6 9.2 0.58 15.00 0.0115 [0.00849-0.0157] 3.12 [2.96-3.27] 0.988 
Hypomasticus despaxi (Puyo, 1943)* 23 5.0 9.3 2.27 14.40 0.0193 [0.0108-0.0347] 2.99 [2.70-3.28] 0.957 
Leporinus friderici (Bloch, 1794) 25 5.4 18.2 2.70 125.00 0.0141 [0.0101-0.0197] 3.11 [2.96-3.25] 0.988 
Leporinus gossei (Géry, Planquette & Le Bail ,1991)* 33 4.8 15.5 2.35 97.40 0.0172 [0.0138-0.0214] 3.14 [3.04-3.23] 0.993 
Leporinus granti (Eigenmann, 1912)* 91 3.7 18.7 1.17 230.00 0.0184 [0.0151-0.0225] 3.08 [3.00-3.16] 0.983 
Leporinus nijsseni (Garavello, 1990)* 30 4.9 14.4 3.17 72.90 0.0498 [0.0286-0.0867] 2.67 [2.43-2.91] 0.948 
Crenuchidae 
        Characidium zebra (Eigenmann, 1909) 221 1.8 7.4 0.10 6.27 0.00913 [0.00759-0.0110] 3.26 [3.12-3.40] 0.909 
Melanocharacidium blennioides (Eigenmann, 1909)* 30 1.6 5.5 0.04 2.02 0.00971 [0.00645-0.0146] 3.21 [2.90-3.51] 0.942 
Characidae 
        Astyanax bimaculatus (Linnaeus, 1758) 132 2.4 9.7 0.24 28.10 0.0106 [0.00952-0.0117] 3.44 [3.38-3.50] 0.989 
Astyanax validus (Géry, Planquette & Le Bail, 1991)* 240 3.8 12.0 1.37 52.90 0.0184 [0.0166-0.0204] 3.20 [3.15-3.25] 0.985 
Bryconops affinis (Günther, 1864)* 911 1.7 10.8 0.06 22.80 0.0157 [0.0152-0.0163] 3.08 [3.06-3.10] 0.990 
Bryconops caudomaculatus (Günther, 1864)* 150 1.3 10.3 0.04 15.10 0.0130 [0.0118-0.0143] 3.12 [3.05-3.18] 0.984 
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Bryconops aff. Caudomaculatus* 66 3.2 9.2 0.40 12.30 0.0181 [0.0130-0.0253] 3.00 [2.81-3.20] 0.939 
Bryconops melanurus (Bloch, 1794)* 72 2.3 10.2 0.10 13.40 0.0148 [0.0128-0.0172] 2.99 [2.90-3.07] 0.985 
Hemibrycon surinamensis (Géry, 1962)* 196 2.2 9.5 0.10 19.40 0.0140 [0.0122-0.0160] 3.23 [3.15-3.31] 0.968 
Jupiaba abramoides (Eigenmann, 1909)* 261 2.0 11.7 0.10 41.00 0.0143 [0.0130-0.0156] 3.29 [3.24-3.34] 0.986 
Jupiaba keithi (Géry, Planquette & Le Bail, 1996)* 151 2.3 7.5 0.30 10.20 0.0196 [0.0172-0.0223] 3.13 [3.03-3.22] 0.965 
Moenkhausia chrysargyrea (Günther, 1864)* 290 1.9 8.9 0.16 28.00 0.0153 [0.0141-0.0167] 3.37 [3.33-3.42] 0.984 
Moenkhausia georgiae (Géry, 1965)* 97 2.2 12.1 0.28 47.40 0.0252 [0.0220-0.0289] 3.06 [2.99-3.14] 0.986 
Moenkhausia hemigrammoides (Géry, 1965)* 72 1.5 3.7 0.09 1.35 0.0204 [0.0172-0.0242] 3.22 [3.05-3.38] 0.955 
Moenkhausia moisae (Géry, Planquette & Le Bail, 1995)* 130 2.0 10.6 0.10 29.70 0.00855 [0.00783-0.00935] 3.60 [3.54-3.66] 0.991 
Moenkhausia oligolepis (Günther, 1864)* 754 2.1 9.7 0.30 105.00 0.0251 [0.0232-0.0272] 3.11 [3.07-3.16] 0.963 
Moenkhausia surinamensis (Géry, 1965)* 141 2.6 10.3 0.36 34.60 0.0188 [0.0165-0.0215] 3.21 [3.14-3.28] 0.983 
Poptella brevispina (Reis, 1989)* 347 2.0 8.8 0.08 18.00 0.0272 [0.0243-0.0306] 3.01 [2.94-3.08] 0.954 
Acestrorhynchidae 
        Acestrorhynchus falcatus (Bloch, 1794)* 52 6.3 24.3 2.50 212.00 0.00899 [0.00632-0.0128] 3.11 [2.97-3.25] 0.977 
Erythrinidae 
        Erythrinus erythrinus (Bloch & Schneider ,1801)* 53 2.7 14.5 0.30 73.10 0.0136 [0.0118-0.0156] 3.18 [3.11-3.25] 0.994 
Hoplias aimara (Valenciennes, 1847)* 72 1.6 43.5 0.06 1960.00 0.0164 [0.0117-0.0230] 3.06 [2.89-3.23] 0.947 
Hoplias malabaricus (Bloch, 1794) 52 5.3 23.0 2.20 245.00 0.0130 [0.0111-0.0154] 3.11 [3.04-3.18] 0.994 
Lebiasinidae 
        Pyrrhulina filamentosa (Valenciennes, 1847)* 563 1.7 11.1 0.05 11.90 0.0105 [0.00982-0.0113] 3.16 [3.11-3.21] 0.970 
Order: Siluriformes 
        Cetopsidae 
        Helogenes marmoratus (Günther, 1863)* 675 1.6 7.9 0.08 8.57 0.0111 [0.0104-0.0120] 3.21 [3.16-3.26] 0.965 
loricariidae 
        Ancistrus cf. leucostictus (Günther, 1864)* 116 1.7 8.3 0.07 16.40 0.0159 [0.0142-0.0179] 3.27 [3.18-3.35] 0.981 
Ancistrus aff. hoplogenys (Günther, 1864)* 83 1.2 8.2 0.06 15.30 0.0138 [0.0113-0.0168] 3.25 [3.11-3.40] 0.962 
Guyanancistrus brevispinis (Heitmans, Nijssen & Isbrücker, 1983)* 36 2.0 9.0 0.14 18.00 0.0170 [0.0148-0.0196] 3.21 [3.13-3.3]0 0.995 
Hypostomus gymnorhynchus (Norman, 1926)* 66 1.0 26.6 0.05 253.00 0.0161 [0.0136-0.0190] 3.14 [3.03-3.25] 0.980 
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Lithoxus planquettei (Boeseman, 1982)* 62 2.2 5.7 0.19 3.84 0.0116 [0.00959-0.0141] 3.33 [3.19-3.47] 0.975 
Pseudopimelodidae 
        Batrochoglanis raninus (Valenciennes, 1840)* 121 1.9 10.4 0.14 37.60 0.0235 [0.0195-0.0283] 3.07 [2.95-3.18] 0.959 
Heptapteridae 
        Chasmocranus longior (Eigenmann, 1912)* 150 2.7 11.3 0.10 13.40 0.00762 [0.00669-0.00866] 3.06 [3-3.13] 0.982 
Pimelodella cristata (Müller & Troschel, 1849)* 193 4.2 21.0 0.69 74.40 0.0148 [0.0121-0.0183] 2.86 [2.76-2.95] 0.946 
Pimelodella geryi (Hoedeman, 1961)* 23 3.2 10.8 0.30 14.00 0.0127 [0.00938-0.0172] 2.93 [2.76-3.1] 0.984 
Pimelodella procera (Mees, 1983)* 199 3.2 11.7 0.20 15.10 0.00776 [0.00689-0.00874] 3.11 [3.05-3.17] 0.982 
Rhamdia quelen (Quoy & Gaimard, 1824) 114 6.5 22.5 3.72 203.00 0.0111 [0.00937-0.0131] 3.11 [3.05-3.18] 0.989 
Order: Gymnotiformes 
        Gymnotidae 
        Gymnotus coropinae (Hoedeman, 1962)* 274 3.8 34.5 0.12 83.50 0.00371 [0.00293-0.0047] 2.75 [2.65-2.85] 0.913 
Sternopygidae 
        Sternopygus macrurus (Bloch & Schneider, 1801)* 218 2.9 52.9 0.09 151.00 0.00297 [0.00232-0.0038] 2.79 [2.71-2.87] 0.954 
Hypopomidae 
        Brachyhypopomus beebei (Schultz, 1944)* 21 4.4 12.5 0.30 5.65 0.00512 [0.00286-0.00916] 2.69 [2.40-2.99] 0.951 
Order: Perciformes 
        Cichlidae 
        Cleithracara maronii (Steindachner, 1881)* 50 2.8 6.8 1.03 20.60 0.0572 [0.0472-0.0692] 3.03 [2.90-3.15] 0.980 
Crenicichla albopunctata (Pellegrin, 1904)* 37 2.5 13.5 0.25 43.10 0.0151 [0.0121-0.0188] 3.06 [2.94-3.18] 0.987 
Crenicichla saxatilis (Linnaeus, 1758)* 209 2.1 18.8 0.14 110.00 0.0124 [0.0116-0.0132] 3.14 [3.10-3.17] 0.993 
Guianacara geayi (Pellegrin, 1902)* 67 1.4 9.1 0.06 27.50 0.032 [0.0289-0.0353] 3.16 [3.09-3.22] 0.993 
Guianacara owroewefi (Kullander & Nijssen, 1989)* 27 1.8 6.0 0.13 7.90 0.0272 [0.0212-0.0349] 3.23 [3.05-3.41] 0.982 
Krobia aff. guianensis sp.* 194 0.7 12.1 0.01 84.30 0.0302 [0.0281-0.0324] 3.23 [3.17-3.30] 0.983 
Krobia itanyi (Puyo, 1943)* 26 1.8 9.5 0.20 34.80 0.0264 [0.0201-0.0346] 3.19 [3.02-3.36] 0.983 
Nannacara aureocephalus (Allgayer, 1983)* 330 1.2 5.8 0.06 6.20 0.0367 [0.0341-0.0394] 2.94 [2.87-3.01] 0.955 
Satanoperca rhynchitis (Kullander, 2012)* 28 2.3 13.5 0.35 73.40 0.0317 [0.0273-0.0369] 2.99 [2.92-3.07] 0.996 
Order: Cyprinodontiformes 




        Anablepsoides igneus (Huber, 1991)* 32 1.3 8.4 0.02 9.90 0.0106 [0.00864-0.0131] 3.11 [2.97-3.25] 0.986 
Anablepsoides lungi (Berkenkamp, 1984)* 48 1.7 7.1 0.10 4.25 0.0206 [0.0161-0.0264] 2.73 [2.55-2.92] 0.951 
Laimosemion geayi (Vaillant, 1899)* 91 1.0 3.1 0.02 0.50 0.0139 [0.0121-0.016] 3.13 [2.92-3.34] 0.911 
n, sample size; min, Minimum; Max, maximum; a, intercept of the relationship; b, slope of the relationship TW = aSLb  ;r², coefficient of 
determination of the relationship. 95% confidence intervals for a and b are given under brackets. *, first reporting of length–weight relationship 
for the species. New maximum size data are highlighted in bold. In italic the value of a and b that fall outside the range reported in FishBase. 
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